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SOMMAIRE 
 
 
Les concentrations de métaux lourds retrouvées dans les sols augmentent 
considérablement depuis la révolution industrielle et s’accumulent quotidiennement 
dans la biosphère. Ces composés métalliques persisteront pendant plusieurs années 
au niveau des différents écosystèmes affectés et voyageront dans les chaînes 
alimentaires par bioaccumulation. Les activités humaines, telle que l’industrie minière 
contribuent activement à cette problématique environnementale. En effet, l’excavation 
minière perturbe la roche-mère et favorise l’oxydation des métaux lourds sulfurés qui, 
lentement, produiront de l’acide sulfurique. Cette acidification peut mobiliser les 
éléments métalliques stables en condition neutre ou alcaline. Ces phénomènes 
induisent la formation du drainage minier acide (DMA) qui peut contaminer les cours 
d’eau ou les nappes phréatiques à proximité.  
 
 
Plusieurs mines sont situées en Abitibi-Témiscamingue en raison de l’abondance de 
divers minerais dans la roche mère tels que l’or. Une importante quantité de déchets 
industriels est produite lors de l’excavation du minerai, dont les résidus miniers 
entreposés dans des bassins de rétention extérieurs. Ces bassins prennent de 
l’expansion quotidiennement autour du site minier substituant la place de la 
végétation saine et des territoires. Une mise en végétation des sites miniers du 
Québec est exigée depuis 1995 afin de redonner une apparence naturelle aux sites 
et limiter le phénomène d’érosion. Depuis 2013, un plan de réaménagement et de 
restauration des sites exploités est obligatoire selon la loi sur les mines. Ces bassins 
seront donc ciblés pour effectuer des essais de revégétalisation par l’entremise de 
plantes actinorhiziennes. 
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Les plantes actinorhiziennes sont des végétaux robustes pouvant coloniser nombreux 
habitats perturbés et hostiles. L’aulne est une plante actinorhizienne pouvant établir 
une relation symbiotique avec l’actinobactérie fixatrice d’azote du genre Frankia. La 
symbiose actinorhizienne est une interaction équitablement profitable entre la plante 
et la bactérie. Cette symbiose repose sur la capacité de la bactérie à transformer, au 
niveau des nodules, l’azote atmosphérique en ammonium assimilable grâce à une 
enzyme spécifique, la nitrogénase. Lorsque la symbiose est bien établie, elle donnera 
un avantage significatif aux plantes pour leur développement et leur croissance, et 
ce, même dans un substrat pauvre en nutriments ou contaminé. En effet, la symbiose 
actinorhizienne permet d’améliorer la structure physicochimique d’un sol et de 
l’enrichir en azote grâce à la fixation de l’azote atmosphérique.  
 
 
Dans la région de l’Abitibi-Témiscamingue, la mine Doyon est une mine d’or qui 
détient des sols acidogènes contenant des traces non négligeables de métaux lourds. 
Ce projet de recherche en microbiologie environnementale avait comme objectif 
principal d’évaluer la capacité des aulnes rugueux et des aulnes crispés à coloniser 
des résidus miniers acidogènes aurifères (concentrations différentes de 0 %, 35 %, 
65 % et 100 %) avec ou sans l’aide de Frankia. La dispersion des contaminants par 
les feuilles a aussi été étudiée afin d’évaluer le risque environnemental de l’utilisation 
des aulnes sur le terrain à des fins de revégétalisation. Les objectifs préliminaires 
avaient comme but d’évaluer la résistance, de manière individuelle, de la souche 
ACN10a du genre Frankia (par extrait aqueux) puis des espèces d’aulne aux résidus 
miniers non stérilisés. Par le fait même, la microflore des résidus miniers a été 
étudiée dans le but d’isoler des espèces symbiotiques d’endophytes écoadaptées 
aux conditions arides du site minier Doyon.   
 
 
Concernant les objectifs préliminaires, les résultats ont démontré que la souche 
ACN10a résiste bien jusqu’à 35 % d’extrait aqueux de résidus miniers de la mine 
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Doyon. Pour les concentrations supérieures à 50 %, Frankia (souche ACN10a) a 
démontré une respiration cellulaire et des concentrations protéiques décroissantes en 
raison de la présence d’éléments toxiques biodisponibles dans l’extrait aqueux. Par 
ailleurs, les aulnes rugueux et crispés ont démontré une tolérance jusqu’à la 
concentration de 35 % de résidus miniers non stérilisés sans la présence de Frankia. 
Par la suite, les résultats d’isolement n’ont pas démontré la capacité des aulnes à 
recruter des bactéries symbiotiques à partir des résidus miniers de la mine Doyon. 
Concernant l’objectif principal, les résultats ont démontré que l’aulne rugueux résiste 
mieux que l’aulne crispé jusqu’aux concentrations de 35 % de résidus miniers 
lorsqu’inoculés en manifestant une meilleure biomasse sèche totale, une plus grande 
concentration de chlorophylle dans les feuilles et un plus grand nombre spécifique de 
nodules. L’établissement symbiotique a été affecté par la présence des résidus 
miniers acidogène révélant que le nombre de site d’infection racinaire diminuait en 
fonction des concentrations de résidus miniers croissantes (0 %, 35 %, 65 % et 
100 %). Ensuite, une analyse des éléments chimiques des feuilles a démontré que le 
transfert des métaux lourds des résidus miniers vers les feuilles était minime. Les 
plantes révélant de hautes teneurs en métaux lourds dans leurs feuilles ont 
développé par le fait même, une faible biomasse aérienne limitant ainsi la dispersion 
de contaminants lors de la perte des feuilles à l’automne. Le modèle expérimental 
aulne-Frankia possédait un seuil de tolérance visible à la concentration de 35 % de 
résidus miniers acidogènes aurifères de la mine Doyon. De plus, la présence de la 
symbiose actinorhizienne a modulé la distribution de certains éléments chimiques 
dans les feuilles en comparaison avec les aulnes non-inoculés (molybdène, nickel). 
Puis, une similarité a été notée dans la composition chimique des feuilles d’aulnes 
inoculés s’étant développés dans 0 % (témoin positif) et 35 % de résidus miniers. 
 
 
Mots clés : Phytoremédiation, revégétalisation, symbiose actinorhizienne, aulne 
rugueux, aulne crispé, Frankia spp., métaux lourds, résidus miniers, établissement 
symbiotique, drainage minier acide (DMA), biomasse 
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CHAPITRE 1 
 
INTRODUCTION 
 
 
 
1. MÉTAUX LOURDS 
 
 
Naturellement, les métaux lourds font partie de la composition du sol terrestre 
(Alloway, 2013). L’abondance des métaux lourds dans la nature est généralement 
très faible, ce sont certaines activités humaines qui augmentent leur quantité dans les 
écosystèmes. Dans un milieu naturel sans intervention de l’Homme, les sols 
contiennent une concentration en métaux provenant de l’altération de la roche-mère, 
puis l’effritement et l’érosion contribuent à la formation des sols. Les processus 
biogéochimiques sur plusieurs milliers d’années qui permettent la différenciation des 
nombreux horizons se trouvant à différentes profondeurs dans le sol (Bliefert et 
Perraud, 2001).  
 
 
1.1 PROPRIÉTÉS GÉNÉRALES DES MÉTAUX LOURDS  
 
 
Les éléments chimiques nommés « métaux » sont situés dans le tableau périodique à 
gauche de la diagonale définie par le bore (B), le silicium (Si), le germanium (Ge), 
l’antimoine (Sb), et le polonium (Po). Ils possèdent des propriétés spécifiques telles 
qu’une structure cristalline à température ambiante (à l’exception du mercure qui est 
liquide), un aspect brillant, une ductilité ou une malléabilité spécifique, il y a une 
réactivité lorsqu’en contact avec des acides (effervescence), une bonne conductivité 
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thermique et électrique. Parmi ces éléments métalliques, quelques-uns ont des 
masses volumétriques supérieures à 5 g/cm3 se situant à partir de la quatrième 
période du tableau périodique que l’on nomme des métaux lourds (Kabata-Pendias, 
2001). Dans la littérature, les métaux lourds sont généralement désignés par les 
appellations suivantes : éléments traces, métaux de transition, micronutriments et 
métaux toxiques. Cette dernière appellation courante manifeste une notion de toxicité 
qui n’est pas fausse puisque la majorité des métaux lourds sont toxiques pour les 
organismes vivants en fonction de leur concentration (Galvez-Cloutier et al, 2005). 
Par exemple, l’arsenic et le sélénium ne remplissent pas tous les critères pour être 
des métaux lourds, toutefois ils sont quand même inclus dans cette appellation en 
raison de leur toxicité chez plusieurs êtres vivants. D’un point de vue chimique, Dubé 
et al (2005) reconnaît que le comportement des métaux lourds peut être influencé 
selon leur affinité pour l’oxygène, le souffre ou l’azote en raison de leur important 
potentiel de réaction attribuable à leur configuration électronique (i.e. tendance à 
perdre leurs électrons). 
 
 
Généralement, les métaux lourds sont présents en faibles concentrations dans le sol. 
Lorsque ces éléments métalliques sont retrouvés à des concentrations moyennes 
inférieures à 0,1 % (ou 1000 ppm) au niveau de la croûte terrestre, ces derniers sont 
qualifiés d’éléments traces. Naturellement, la majorité de ces éléments chimiques 
sont des éléments traces par contre, il est possible de comptabiliser 12 éléments 
majeurs (concentrations moyennes supérieures à 0,1% dans la croûte terrestre) 
constituants la lithosphère à plus de 99%. Ces éléments chimiques sont O, Si, Al, Fe, 
Ca, Na, K, Mg, Ti, H, P et Mn (Bliefert et Perraud, 2001). Parmi les éléments 
métalliques, certains sont essentiels à la vie en quantités très faibles (environ 
1 mg/Kg de matière sèche) étant connus sous le nom d’oligo-éléments (Co, Cu, Fe, 
Mn, Mo, Ni, Se, V, Zn) (Kabata-Pendias, 2001). Chez les organismes vivants, lorsque 
les oligo-éléments sont présents à trop faibles concentrations ceux-ci provoqueront 
des carences nutritionnelles toutefois, lorsqu’ils sont présents à de trop fortes 
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concentrations, des effets de toxicité seront observés dans l’organisme. Ces oligo-
éléments sont indispensables pour la synthèse de certaines protéines, enzymes et 
structures de vitamines (Kabata-Pendias, 2001). Les oligo-éléments font partie de la 
catégorie plus large des microéléments qui représentent les éléments chimiques 
ayant des concentrations inférieures à 0,01% de matière sèche. Par opposition, il y a 
les macro-éléments (Ca, K, Na, Mg, P, N) qui sont indispensables au fonctionnement 
d’un organisme vivant et ceux-ci doivent être retrouvés en grande quantité. Certains 
éléments organiques constituent la base des êtres vivants (C, N, O, H) puisqu’ils sont 
retrouvés au niveau de toutes les molécules importantes telles que l’ADN, les acides 
aminés, les phospholipides, etc. (Jenny, 1941). Finalement, quelques éléments n’ont 
aucune fonction physiologique ou biologique connue (Ag, As, Au, Bi, Cd, Hg, Pb, Sb, 
Te) et sont généralement considérés comme toxiques lorsque retrouvés au niveau 
d’un organisme vivant (Bliefert et Perraud, 2001).  
 
 
1.2 MÉTAUX LOURDS DANS L’ENVIRONNEMENT 
 
 
L’agence américaine de protection environnementale (EPA) a identifié 13 éléments 
chimiques comme des « polluants prioritaires », soit l’antimoine (Sb), l’argent (Ag), 
l’arsenic (As), le béryllium (Be), le cadmium (Cd), le chrome (Cr), le cuivre (Cu), le 
mercure (Hg), le nickel (Ni), le plomb (Pb), le sélénium (Se), le thallium (Tl) et le zinc 
(Zn). Ces métaux lourds sont les principaux éléments impliqués dans les cas de 
contamination des sols (surtout Pb, Cd, Cu, Zn, Ni, Cr et Hg) (Galvez-Cloutier et al, 
2005). Les métaux se répartissent dans les sols sous plusieurs formes telles qu’en 
association avec les argiles et la matière organique comme l’humus. Leur absorption 
par des espèces végétales est possible grâce à la présence de molécules organiques 
(exsudats racinaires, phytohormones, phytosidérophores) qui peuvent se complexer 
avec les métaux du sol (Yang et al., 2005). La solubilisation et absorption des 
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éléments métalliques dans le sol ou leur précipitation dépend de plusieurs facteurs 
dont leur composition minéralogique, des conditions de salinité, de pH, d’état 
d’oxydo-réduction, de la granulométrie du sol, de sa teneur en eau, de la présence de 
ligands ou agent chélateur (molécules organiques : sidérophores, phytohormones, 
exsudats racinaires, etc.) et de microorganismes (Kim et al., 2015).  
 
 
De plus, la forme sous laquelle les métaux se retrouvent au niveau des 
compartiments du sol (soluble ou particulaire) influencera grandement leur impact 
toxicologique par leur mobilité et leur biodisponibilité (Yang et al., 2005). Parmi ces 
éléments chimiques métalliques, certains sont essentiels à la survie des plantes (fer, 
cuivre, zinc, cobalt, nickel, manganèse et molybdène) aussi appelée oligo-éléments. 
Ces oligo-éléments, aussi considérés comme des micronutriments, procureront des 
avantages à la croissance des végétaux seulement s’ils sont en quantité inférieure à 
un certain seuil de toxicité (Hirt, 2009). D’autres éléments tels que l’arsenic, le 
cadmium, le plomb et le mercure sont considérés comme des éléments non 
essentiels pour la survie des plantes pouvant même engendrer des symptômes de 
toxicité lorsque présents à haute concentration (Hirt, 2009). Il est important de 
connaître les phénomènes de bioaccumulation des métaux lourds au niveau des 
espèces végétales puisqu’elles sont à la base de plusieurs réseaux trophiques, dont 
celui de l’humain pouvant ainsi introduire des éléments toxiques dans son 
alimentation et dans les écosystèmes en général (Jaishankar et al., 2014; Peralta-
Videa et al., 2009a).  
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1.3 IMPACT ANTHROPIQUE 
 
 
Les concentrations en métaux lourds dans les sols augmentent considérablement 
depuis la révolution industrielle et ils s’accumulent quotidiennement dans la biosphère 
(Kabata-Pendias, 2001). Toutes activités anthropiques dont celles des industries 
minières et la métallurgie (Fe, Mn, Pb, Zn, Cd, Cr et Ni), l’évacuation d’eaux usées 
(Cr, Cu, Zn, Cd, Ni, Pb, Ag et Fe), les applications de fertilisants (As, Cd, Mn, Cu, Pb 
et Zn) et l’incinération de déchets (Cd, Cu, Cr et Pb) contribuent à l’accumulation de 
composés toxiques dans l’environnement (Aleksandra, 2011; Johnson, 2011). La 
problématique principale de cette accumulation se résume par l’incapacité de 
dégrader ces éléments métalliques pouvant ainsi voyager à travers la chaîne 
alimentaire par bioaccumulation. Ironiquement, la survie humaine dépend 
principalement de la productivité du sol (Peralta-Videa et al., 2009b). L’excavation 
minière affecte la structure et la stabilité de la roche-mère qui contient naturellement 
des éléments chimiques en différentes quantités. Lorsque les métaux sont 
emprisonnés dans la roche-mère souterraine, ils sont stables et présentent très peu 
de danger pour les écosystèmes environnants. En effet, les conditions anoxiques 
sous la surface terrestre confèrent un milieu idéal pour éviter l’oxydation des métaux 
ou leur mobilisation (Environnement Canada, 2014b). L’excavation permet 
d’introduire des métaux lourds à la surface terrestre qui seront généralement oxydés 
et mobilisés dans la nature par l’entremise des cours d’eau. Selon l’emplacement de 
la mine, les sols exploités et environnants seront contaminés par des éléments 
particuliers au terrain (Environnement Canada, 2014a). Ceci explique la grande 
diversité des contaminations à travers le pays résultant des différents types de sols 
(sol acide, sol basique, sol salin, sol contenant des métaux lourds, etc.). Il est 
possible d’obtenir des combinaisons de ceux-ci, tel qu’un sol acide contenant des 
métaux lourds qui sera étudié dans ce projet. Ce type de sol manifeste une 
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complexité intéressante pour sa remédiation en raison des phénomènes chimiques et 
biologiques présents. 
 
 
2. PRÉSENTATION DU SITE MINIER ACIDOGÈNE 
 
 
L’industrie minière est indispensable à notre mode de vie. La plupart des objets 
employés au quotidien sont fabriqués à partir de plusieurs minéraux qui sont extraits 
par excavation minière (Lottermoser, 2007). L’industrie minière détient une grande 
importance économique au Québec en créant plus de 320 000 emplois et en 2011, 
au Canada, près de 36,5 milliards de dollars ont été apportés au PIB grâce à cette 
industrie (The Mining Association of Canada (MAC), 2012). Plusieurs mines sont 
situées en Abitibi-Témiscamingue en raison de l’abondance de divers minerais tels 
que l’or, le fer, le cuivre et l’argent (Beaudry-Gourd, 1978). Dans le cadre de ce projet 
de maîtrise, l’étude a été basée sur une mine d’or dans la région de l’Abitibi-
Témiscamingue connue sous le nom de la mine Doyon. Cette mine détient des 
gisements à potentiel acidogènes, comportant ainsi des métaux lourds.  
 
 
2.1 TECHNIQUES D’EXCAVATION MINIÈRES 
 
 
L’industrie minière génère de grande quantité de déchets qui sont qualifiés de résidus 
miniers. Ces résidus miniers peuvent avoir d’importants impacts sur l’environnement 
et sur les organismes qui y vivent, s’ils ne sont pas bien gérés. (Aubertin et al., 2002). 
Après l’extraction du minerai du sous-sol, celui-ci est d’abord concassé afin de trier et 
conserver seulement les proportions contenant une quantité suffisante du minerai 
d’intérêt. La roche exempte d’or sera empilée à proximité de la mine que l’on appelle 
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des haldes. Ces piles de roche retrouvée sur divers sites miniers québécois peuvent 
atteindre en moyenne un volume de 500 millions de mètres cubes et atteindre des 
hauteurs de plus de 300 mètres (Aubertin et al., 2002). Ensuite, une étape de 
broyage est nécessaire afin de produire une poudre très fine qui sera connue comme 
étant les résidus miniers. Par la suite, le minerai d’intérêt, qui est dans ce cas-ci de 
l’or, sera extrait par ses propriétés physicochimiques. En effet, une technique 
courante consiste à mettre le minerai broyé en contact avec une solution à base de 
cyanure (C≡N≡C) qui est un fort chélateur pour l’or. Le filtrat contenant l’or complexé 
au cyanure est récupéré afin de poursuivre les étapes de transformation et de 
purification. De l’autre côté, les résidus miniers finement broyés sont désormais 
considérés comme des déchets industriels. Ils sont constitués de particules de 
quelques millimètres, voire quelques micromètres de diamètre renfermant une portion 
liquide provenant du processus d’extraction (Lottermoser, 2007). Finalement, ils 
seront pompés vers des bassins de résidus miniers extérieurs afin de les entreposer 
à long terme (Aubertin et al., 2002; Bell et Donnelly, 2006; Lottermoser, 2007). La 
figure 1 illustre les différentes étapes détaillées ci-haut des activités habituelles de 
l’exploitation minière. À titre indicatif, on estime que dans les mines d’or modernes, 
99,999% de la roche souterraine excavée ayant été traité pour l’extraction du 
précieux métal se retrouvera sous cette forme. Les bassins de résidus miniers 
peuvent atteindre des superficies de plusieurs milliers d’hectares, laissant une grande 
empreinte sur le paysage (Lottermoser, 2007). Le cyanure résiduel contenu dans les 
résidus miniers sera photolysé par les rayons UV du soleil diminuant ainsi sa 
concentration. Toutefois, le cyanure est une molécule très toxique qui engendra le 
lessivage de la majorité des éléments nutritifs retrouvés dans les résidus miniers lors 
de son passage et détruira simultanément la microflore bactérienne et fongique 
(Gouvernement du Canada, 2008). Les résidus miniers sont alors hostiles et ils sont 
composés spécifiquement des éléments chimiques de la roche-mère. En effet, la 
mine Doyon renferme plusieurs éléments chimiques métalliques pouvant devenir 
problématiques pour les écosystèmes environnants. Il est question de fer (Fe), de 
vanadium (V), de cobalt (Co), de cuivre (Cu), de zinc (Zn), de sélénium (Se), d’argent 
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(Ag), de cadmium (Cd), de tungstène (W) et de plomb (Pb). Il y a aussi de hautes 
concentrations de calcium (Ca) et de sodium (Na) qui ne sont pas des métaux lourds 
(Résultats non publiés Barrette, K. 2015). Les bassins de résidus miniers prennent de 
l’expansion quotidiennement autour du site minier substituant la place de la 
végétation saine et des territoires. Par le fait même, il y a un phénomène généralisé 
concernant plusieurs sites miniers qui évoque la dispersion de la portion solide des 
résidus miniers par le vent ou qui sera emporté par l’eau lors de précipitations 
contribuant ainsi à augmenter la concentration d’éléments métalliques toxiques dans 
les régions adjacentes au site minier en question (Mendez et Maier, 2008, Rushforth, 
2010, Kim et al., 2015b). 
 
 
2.2 GESTION DES DÉCHETS MINIERS 
 
 
Pour contrer l’effet de dispersion et du drainage minier acide, il est parfois envisagé 
de recouvrir les résidus de liquide, généralement de l’eau, au moment de la fermeture 
des mines se trouvant dans un milieu humide. Ceci empêche le contact des métaux 
avec l’oxygène créant un milieu anoxique favorisant ainsi la stabilité des éléments 
chimiques sensibles aux réactions d’oxydation (Bell et Donnelly, 2006; Lottermoser, 
2007). Naturellement, l’établissement d’une végétation sur un tel substrat se fait très 
difficilement et les plantes environnantes doivent s’adapter aux concentrations 
grandissantes de contaminants présents (Griffith et Toy, 2001, Lottermoser, 2007, 
Environnement Canada, 2013). À la fermeture d’une mine, la réhabilitation des 
terrains devient un intérêt important vis-à-vis l’optique du développement durable. 
Considérant les quantités gigantesques de résidus miniers produits par l’industrie 
minière chaque année, il est plus que souhaitable d’envisager la revalorisation de ces 
déchets par des solutions vertes et moins coûteuses, telles que la phytoremédiation 
(Environnement Canada, 2015).   
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Parfois, les résidus miniers et les roches concassées peuvent servir à remplir des 
installations souterraines ou des fosses à ciel ouvert en les mélangeant à du ciment 
afin de produire une pâte qui durcira (Aubertin et al., 2002). De plus, les résidus 
miniers peuvent servir comme matériaux de construction ou d’amendements inertes 
pour le recouvrement de résidus sur d’autres sites miniers nécessitant ceux-ci pour la 
neutralisation de leur pH ou pour la dilution de la concentration des métaux lourds 
dans les premiers centimètres du bassin ayant pour but de permettre l’établissement 
de plantes. Ces solutions peuvent être envisagées seulement si les résidus ne 
démontrent aucun danger pour la santé humaine et pour l’environnement 
(Lottermoser, 2007; Molson et al., 2008).  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 1. Activités habituelles de la phase d’exploitation d’une mine (Environnement 
Canada, 2015) 
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2.3 SOLS ACIDES ET RÉACTIONS CHIMIQUES 
 
 
Les résidus miniers contribuent activement à la production d’un phénomène chimique 
nommé le drainage minier acide (DMA). Ceci est généré lorsque le minerai sulfuré, la 
pyrite de fer (minerai sulfuré le plus commun) retrouvée sur plusieurs sites miniers 
québécois, engendre l’acidification des résidus miniers. Le processus est déclenché 
lorsque la pyrite de fer contenant du soufre se trouve en contact avec l’oxygène et 
l’eau. Le produit majeur de cette réaction est l’acide sulfurique qui cause 
l’abaissement du pH (Meuser, 2013). Effectivement, certains bassins de résidus 
miniers peuvent atteindre un pH de 4 en raison de cette acidification lente (Bussière 
et al, 2005).  
 
 
Il est connu que les métaux lourds sont solubles en pH acide ce qui facilitera leur 
infiltration vers les cours d’eau et les nappes phréatiques avoisinants (Bussière et al, 
2005). Les cations métalliques sont généralement piégés dans le sous-sol terrestre 
au niveau des horizons très profonds et l’exploitation minière modifiera les conditions 
d’oxydo-réduction du gisement en introduisant de fortes concentrations d’oxygène 
contenu dans l’air de la surface terrestre (Dagenais et al., 2005; Bell et Donnelly, 
2006). Pour une mine à exploitation souterraine, plusieurs kilomètres de galeries 
souterraines sont créés pour la recherche du minerai mettant en contact le minerai 
avec l’eau et l’oxygène de la surface terrestre formant ainsi des quantités importantes 
de DMA (Bussière et al, 2005). Le même phénomène est retrouvé au niveau des 
mines à ciel ouvert. Enfin, il est aussi possible d’observer l’acidification des résidus 
miniers et des haldes de roches concassées si le minerai contient des composés 
sulfurés. Par le fait même, le ruissellement et la circulation des eaux à travers des 
rejets miniers peuvent contribuer à la mobilisation des contaminants tels que les 
métaux lourds devenant un problème majeur environnemental pour les industries 
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minières (Pulford and Watson, 2003). Les effluents des mines entraîneront 
d’importantes quantités de polluants hors du site minier sur de longues périodes de 
temps s’ils ne sont pas contenus par une méthode de réhabilitation. (Environnement 
Canada, 2015). En effet, il est possible d’observer des fuites de liquide s’infiltrant en 
profondeur et s’écoulant hors des bassins de résidus miniers pouvant contaminer 
davantage les eaux souterraines (Bell et Donnelly, 2006). Les transformations 
physiques et les traitements chimiques du minerai changent leurs caractéristiques 
géochimiques rendant plus disponibles et plus réactifs plusieurs éléments chimiques, 
ce qui favorise les réactions entre eux dans les bassins de résidus miniers. Ce 
phénomène mène à constater que les résidus miniers auront la possibilité d’évoluer 
dans le temps (pH, potentiel d’oxydo-réduction) les rendant instables et 
potentiellement problématiques (Lottermoser, 2007; Aubertin et al., 2002). 
 
 
2.4 LES LOIS SUR LA RESTAURATION DES SOLS EXPLOITÉS 
 
 
En mars 2014, le ministère des Ressources Naturelles a terminé l’inventaire et 
l’évaluation des coûts de restauration des 723 sites miniers orphelins se trouvant sur 
le territoire du Québec (MAC, 2012). Le coût des travaux de restauration a été évalué 
à 808 millions de dollars. De plus, l’État québécois a aussi prévu comme mesure de 
précaution d’inscrire une somme de 334 millions de dollars dans le cadre du 
Programme gouvernemental des sites contaminés de l'État concernant les sites jugés 
problématiques, mais toujours en activité (Gouvernement du Canada, 2014). La 
réhabilitation des sites miniers peut représenter un défi dû aux modifications des 
propriétés physiques et chimiques des résidus miniers dont il a été question plus tôt 
(p.ex. des résidus ayant des pH inférieurs à 4) (Bussière et al., 2005). Une mise en 
végétation des sites miniers du Québec est exigée depuis 1995 afin de redonner une 
apparence naturelle aux sites et limiter le phénomène d’érosion. Plus précisément, 
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toute entreprise effectuant des activités minières soumises à la Loi sur les mines doit 
soumettre un plan de restauration au Ministère avant même le début des activités 
(Gouvernement du Québec, 2015). Après consultation auprès du ministère du 
Développement durable, de l'Environnement et Lutte contre les changements 
climatiques, le ministère des Ressource naturelles approuvera le plan et le montant 
de la garantie financière équivalente à 100% des coûts prévus pour la réhabilitation 
du site qui doit obligatoirement l'accompagner (Gouvernement du Québec, 2014). 
D’ailleurs, le plan de restauration doit être révisé tous les 5 ans afin de mettre à jour, 
entre autres, les objectifs et les budgets en fonction des nouvelles technologies et 
avancements. Ces lois sont une précaution supplémentaire afin d’éviter d’augmenter 
le nombre de sites miniers orphelins au Québec coûtant des sommes importantes à 
l’État à restaurer (Gouvernement du Québec, 2015). L’usage des plantes herbacées 
ou d’arbustes indigènes est idéal pour la revégétalisation des sites miniers et il est 
souhaitable que cette végétation soit autosuffisante six ans après son aménagement 
(Cooke et Johnson, 2002; Clark et Clark, 2005). Une fermeture est inévitable dans le 
cadre d’un projet minier puisque le minerai n’est pas une ressource inépuisable. Il 
faut donc penser aux solutions de restauration les plus économiquement viables, 
efficaces et durables. 
 
 
3. PRINCIPE DE REVÉGÉTALISATION 
 
 
La revégétalisation mise principalement sur la formation d’un couvert végétal pour 
confiner les polluants dans la matrice contaminée (Pilon-Smits, 2005). Cette 
technique permettra en premier lieu de diminuer l’infiltration de l’eau de pluie dans le 
sol causant la lixiviation des polluants tels que le phénomène du DMA vers les 
nappes phréatiques et les cours d’eau avoisinants. En effet, la végétation installée 
absorbera une forte quantité d’eau par leurs racines.  
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Cette technique a ainsi le mérite de limiter l’exposition des humains et de la faune à 
des substances xénobiotiques (Mendez et Mayer, 2008). De plus, elle contribue au 
maintien de la structure du sol étant donné qu’aucune excavation n’est pas 
nécessaire (Lorestani et al., 2012). Les racines permettent l’aération du sol et 
diminuent drastiquement l’érosion en créant un réseau dense de biomasse au niveau 
de la rhizosphère. Par le fait même, il y a formation graduelle d’humus et de 
complexes argilo-humiques dans le sol entourant les plantes, ceci est créé grâce à 
l’introduction de biomasse, d’exsudats racinaires et d’autres molécules organiques 
telles que des chélateurs dans le sol. Les complexes argilohumiques peuvent 
complexer les polluants les rendant ainsi moins biodisponibles pour les plantes et les 
immobiliser dans le sol afin de diminuer leur impact environnemental. La restauration 
de la microflore se fait simultanément grâce à l’apport de biomasse et au processus 
de dégradation (Roy et al., 2007). Les végétaux sont aussi reconnus pour améliorer 
la qualité de l’air et leur capacité de séquestrer les gaz à effets de serre (ITRC, 2009). 
De plus, la revégétalisation est largement acceptée par le grand public et répond 
aisément aux objectifs du développement durable.  
 
 
3.1 MODÈLE EXPÉRIMENTAL : LES AULNES 
 
 
L’aulne est une plante actinorhizienne pouvant établir une relation symbiotique avec 
l’actinobactérie fixateur d’azote du genre Frankia. Ces plantes englobent plus de 220 
espèces d’arbres et d’arbustes rassemblés en 24 genres représentant 8 familles 
d’angiospermes (plantes à fleurs) pouvant établir une relation symbiotique avec 
Frankia. On y retrouve les Bétulacées, les Casuarinacées, les Coriariacées, les 
Datiscacées, les Élaegnacées, les Myricacées, des Rhamnacées et des Rosacées 
(Normand et al., 1996; Péret et al., 2007). Les aulnes font partie de la famille des 
Betulaceae et du genre Alnus et se retrouvent dans presque tous les écosystèmes à 
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travers plusieurs continents, surtout au niveau des zones froides ou tempérées de 
l’hémisphère nord (Schwintzer et Tjepkema, 1990; Normand et al., 1996). Il existe 34 
espèces d’aulnes réparties à travers le monde à l’exception de l’Antarctique 
(Nittayajarn and Baker, 1989).Ce sont des arbustes ou des arbres de taille moyenne 
pouvant atteindre une hauteur de 20 à 30 mètres selon l’espèce. Ils sont considérés 
comme des plantes pionnières pouvant s’établir dans des milieux hostiles puisque ce 
sont des plantes résistantes à divers stress. Certaines espèces peuvent coloniser des 
sols aux pH extrêmes ou très salins (Coleman et al., 1998). En effet, les aulnes 
colonisent dans un large éventail d’écosystèmes tels que les dépôts glaciaires, les 
dunes de sable, les milieux humides, les sols volcaniques, des zones de glissements 
de terrain et des régions ayant subi des coupes à blancs (Clawson and Benson, 
1999; Benson and Dawson, 2007; Roy et al., 2007). Ces milieux pauvres en azote 
sont enrichis par la présence d’aulnes pouvant récupérer une importante quantité 
d’azote atmosphérique grâce aux mécanismes de la symbiose actinorhizienne. Plus 
précisément, près de 70% de cet élément chez l’aulne provient de la fixation de 
l’azote atmosphérique. À l’échelle planétaire, près de 25% de N2 est fixé par les 
plantes actinorhiziennes (Dawson, 2008). À la fin d’une saison de croissance, l’aulne 
enrichit le sol environnant grâce à la perte de ses feuilles riches en azote dû à une 
pauvre translocation de nutriments vers la tige à l’automne (Dawson, 2008). Ce 
phénomène est commun pour toutes les espèces d’aulnes (Dawson, 2008). En effet, 
il a été estimé que 45% de l’azote fixé par Frankia symbiotique retourne à 
l’écosystème par le mécanisme de perte de feuilles (Huss-Danell, 1997). Ceci facilite 
l’établissement de nouvelles espèces végétales afin d’entamer une succession 
végétale, ce qui déclenchera toutefois la disparition graduelle des aulnes qui ne 
peuvent pas survivre à l’ombre formée par les autres espèces. Inopportunément, les 
aulnes sont sensibles au manque d’ensoleillement en raison de leurs fortes 
demandes énergétiques associées à la fixation d’azote (Dawson, 2008).   
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Les aulnes et les arbustes apparaissent naturellement lors d’une succession 
autogénique primaire et ils ont déjà été employés avec succès à des fins de 
phytoremédiation de sites perturbés par les activités humaines (Roy et al., 2007). De 
plus, il a été documenté que les aulnes symbiotiques peuvent s’établir sur des sites 
contaminés par des polluants organiques comme des hydrocarbures aromatiques 
polycycliques (HAP) ou des résidus de l’industrie des sables bitumineux (Lefrançois 
et al., 2010; Bissonnette et al., 2014).  
 
 
3.2 MODÈLE EXPÉRIMENTAL : FRANKIA SPP. 
 
 
L’association symbiotique chez l’aulne se fait grâce à une bactérie fixatrice d’azote du 
genre Frankia. Celle-ci engendre la formation de nodules racinaires (Valdés-López 
and Hernández, 2008). Frankia fait partie des actinobactéries qui sont un groupe de 
bactéries majoritairement retrouvé dans le sol jouant un rôle primordial dans la 
décomposition de la matière organique. De plus, ce groupe renferme des bactéries 
dont la croissance donne lieu à des colonies constituées d’hyphes (filaments), les 
distinguant ainsi des autres bactéries de morphologies conventionnelles (coques, 
bacilles) (Benson et Silvester, 1993; Encyclopædia Universalis, n.d.). Toutes les 
souches de Frankia sont filamenteuses. En milieu liquide, elles se regroupent sous 
forme d’agrégats caractéristiques visibles à l’œil.  
 
 
Frankia est une bactérie à Gram positif et son génome est particulièrement riche en 
guanine et en cytosine (Normand et al., 1996). Elles ont une croissance très lente 
avec un temps de doublement cellulaire allant de 15 à 48 heures et parfois plus 
(Benson and Silvester, 1993). Trois structures spécifiques sont retrouvées lors de la 
croissance de Frankia dont les hyphes végétatifs, les vésicules permettant la fixation 
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de l’azote atmosphérique et les sporanges (retrouvés seulement chez certaines 
souches) étant responsables de la dissémination du microorganisme (Benson et 
Silvester, 1993, Parson, 1987). Une quatrième structure peut parfois être observée; 
les hyphes de reproduction toruleux qui seraient une deuxième forme de propagule 
produite en milieu stressé (Diem et Dommergues, 1985). Il est aussi connu que 
Frankia peut survivre de manière saprophyte (sous forme libre dans le sol) dans un 
sol riche et persister même après la disparition ou l’absence de ses plantes hôtes 
(Richardson et al, 2000).  
 
 
Frankia possède l’enzyme de la nitrogénase lui permettant de fixer l’azote 
atmosphérique (N2 ou diazote) en ammoniac (NH3) ou en ions ammonium (NH4+) 
(Wall et al., 2003). La fixation d’azote se produit à l’intérieur de ses vésicules qui sont 
renforcées par une membrane lipidique multicouche empêchant l’entrée d’oxygène et 
des cloisons internes séparant ces structures des hyphes végétatifs (Pawlowski et 
Bisseling, 1996). En effet, la nitrogénase est une enzyme sensible à la présence 
d’oxygène, laquelle peut inhiber son activité enzymatique. Le genre Frankia peut fixer 
l’azote atmosphérique autant sous forme saprophyte que symbiotique, ce qui la 
distingue des autres bactéries fixatrices d’azote par exemple Rhizobium (Benson and 
Silvester, 1993). Frankia est une bactérie ubiquitaire qui a une importance 
environnementale en influençant les cycles biogéochimiques de plusieurs 
écosystèmes puisqu’elle enrichit son milieu en un élément nutritif essentiel et limitant 
pour plusieurs organismes vivants, l’azote. 
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3.3 SYMBIOSE ACTINORHIZIENNE 
 
 
L’azote est un élément essentiel pour la plante pour la fabrication des molécules 
d’ADN, d’ARN, de protéines, d’enzymes, de chlorophylles, d’ATP, d’auxines et de 
cytokines (Andrews et al, 2004; Hawkesford et al, 2012). La majorité des plantes 
peuvent utiliser des formes d’azote organiques et inorganique du sol, dont le NO3- qui 
est la forme la plus commune et généralement retrouvée dans les engrains (Andrews 
et al., 2004). En effet, l’azote est un élément limitant exigeant parfois l’utilisation 
d’engrais chimique pour contrer la carence dans le sol. Toutefois, la production et 
l’utilisation d’engrais azotées engendrent de nombreux problèmes environnementaux, 
par exemple la diminution de la biodiversité à l’intérieur des systèmes agricoles, 
l’augmentation des émissions à effet de serre et l’eutrophisation des eaux (Andrews 
et al., 2012; Kering et al., 2012; Snyder et al., 2009). 
 
 
La réduction biologique du diazote atmosphérique (N2) aussi connu comme la fixation 
d’azote atmosphérique est un processus fondamental permettant l’incorporation 
d’une forme d’azote assimilable, généralement l’ammonium, dans la biosphère 
(Andrews et al., 2013). La symbiose actinorhizienne est une interaction équitablement 
profitable entre une plante actinorhizienne et une bactérie fixatrice d’azote. La 
symbiose décrite dans ce paragraphe met en relation l’espèce végétale du genre 
Alnus et l’actinobactérie du genre Frankia qui ont été détaillées préalablement (Wall, 
2000; Wall et al., 2000). Cette symbiose repose sur la capacité de la bactérie à 
transformer l’azote atmosphérique en ammonium pour les organismes vivants grâce 
à une enzyme spécifique, la nitrogénase (Andrews et al., 2013; Chaia et al., 2010). 
Ce processus est limité aux nodules qui sont formés lorsque la bactérie pénètre les 
tissus racinaires de la plante. Frankia assurera l’apport en azote (NH4+) à la plante 
sous forme d’acides aminés tandis que la plante fournira les sources de carbone 
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nécessaire pour le maintien des bactéries comme du glucose (Wall, 2000). Lorsque 
la symbiose est bien établie, elle donnera un avantage significatif aux plantes pour 
leur développement et leur croissance, et ce, même dans un substrat pauvre en 
nutriments ou contaminé. La symbiose actinorhizienne peut être exploitée pour 
améliorer la structure physique et chimique lors de la restauration de sols agricoles 
abandonnés, de résidus de sable bitumineux en Alberta (Bissonnette et al., 2014) et 
de digues érigées suite à la construction de barrages hydroélectriques au Québec 
(Roy et al, 2007). C’est aussi pourquoi de nombreuses stratégies de 
phytoremédiation de sites miniers ou industriels contaminés en métaux lourds 
incluent les aulnes (Schwencke and Carú, 2001). L’implantation d’un recouvrement 
végétal sur des sites contaminés peut aussi exercer un contrôle hydrique et de 
minimiser la lixiviation des polluants afin de conserver l’intégrité de la nature 
environnante (Roy et al, 2007). 
 
 
Il est possible d’évaluer la capacité d’établissement de la symbiose en observant le 
nombre de nodules retrouvé sur un aulne. Ensuite, le développement de la symbiose 
est habituellement mesuré en déterminant le poids de la biomasse nodulaire (en 
gramme) pour chaque plant par rapport à la masse racinaire. Finalement, l’efficacité 
de la symbiose se mesure via l’activité fixatrice d’azote aussi appelée activité 
nitrogénase (Bélanger et al., 2013). Dans ce projet, l’effet des résidus miniers 
acidogènes sur la symbiose actinorhizienne de l’aulne a été étudié, de même que 
l’effet de cette symbiose sur le développement des plantes exposées à ses résidus.   
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3.4 ÉTABLISSEMENT DE LA SYMBIOSE : MÉCANISMES D’INFECTION 
 
 
Il existe deux mécanismes d’infection; l’infection intracellulaire et l’infection 
intercellulaire. Lors de la formation de nodules, les bactéries doivent entrer à 
l’intérieur des racines jusqu’au cortex et pénétrer les cellules à coloniser. Ce 
mécanisme est contrôlé par la plante hôte et non par la bactérie, ce qui le différencie 
du parasitisme. L’entrée de Frankia dans la plante via le mécanisme d’infection 
intracellulaire doit débuter par la formation d’un canal d’infection au niveau des poils 
racinaires. Le mécanisme d’infection intercellulaire requiert la dissolution de la 
membrane lamellaire entre les cellules épithéliales adjacentes des racines (Duhoux 
et Nicole, 2004).  
 
 
 
Figure 2. Mécanismes d’infection par Frankia au niveau des cellules racinaires. 
(A) Mécanisme d’infection intracellulaire et (B) mécanisme d’infection intercellulaire. 
Figure tirée du livre de Duhoux et Nicole, 2004. 
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Tout d’abord, la plante hôte synthétise et sécrète des composés aromatiques au 
niveau de ses racines. La bactérie détectera ces composés et s’attachera grâce à 
des protéines appelées lectines aux poils racinaires. La bactérie augmente alors la 
synthèse d’un composé chimique qui engendre la déformation des poils racinaires. 
Les poils racinaires déformés permettent l’internalisation de la bactérie grâce à la 
formation d’un canal d’infection et permettront la multiplication de la bactérie dans les 
tissus du cortex. Par la suite, un effecteur encore inconnu est synthétisé et reconnu 
par des kinases de la plante. Lorsque cette kinase reconnaît son effecteur des 
pulsations calciques vont induire le programme de synthèse de protéines de la plante 
hôte et la formation d’un prénodule. La plante surexprime alors un grand nombre de 
gènes, dont les défensines. En parallèle, la bactérie synthétise une auxine spécifique 
qui déclenche une multiplication cellulaire des cellules du péricycle et l’émergence 
d’une racine secondaire modifiée, la nodosité permettant ainsi la fixation de l’azote 
moléculaire (Pujic and Normand, 2009). 
 
 
À la figure 3, il est possible de voir une coupe longitudinale d’un nodule d’aulne coloré 
au bleu coton de façon à mettre en évidence les cellules corticales remplies de 
vésicules de Frankia. En effet, cette bactérie filamenteuse démontre une autre 
morphologie lorsqu’elle est emprisonnée dans le nodule afin d’assurer l’activité 
enzymatique de la nitrogénase. La bactérie prend une forme sphérique que l’on 
nomme vésicule une fois installée dans le nodule. Le microorganisme assure un 
environnement stable pour l’enzyme de la nitrogénase en créant des cellules 
corticales épaisses et imperméable à l’oxygène (Normand et al., 2007; Normand et 
al., 1996).  
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Figure 3. Coupe longitudinale d’une nodosité colorée au bleu coton démontrant la 
présence de Frankia alni ACN14a. Image de P. Normand tirée du site internet de 
Genoscope, Centre national de séquençage. 
 
 
4. STRESS ENVIRONNEMENTAUX POUR VÉGÉTAUX SUR UN SITE MINIER 
 
 
Les sites miniers contaminés sont généralement composés de plusieurs éléments 
chimiques toxiques provenant des déchets industriels (métaux lourds, 
hydrocarbures). La présence d’éléments nutritifs est très faible en raison des divers 
traitements chimiques d’extraction, ce qui limitera drastiquement la croissance 
végétale (Anawar et al., 2013; Lottermoser, 2007). Les résidus miniers ont aussi une 
granulométrie extrêmement faible et homogène favorisant leur compaction résultant 
en un environnement anoxique puisque l’eau voyage très difficilement à travers cette 
matrice. Dans ce même ordre d’idées, les bassins de résidus miniers peuvent varier 
énormément concernant leur teneur en eau selon la température et les fréquences de 
précipitations en fonction des saisons (Lottermoser, 2007). Il n’est pas rare 
d’observer des bassins ennoyés puisque ceux-ci sont construits avec une fondation 
étanche qui permet de retenir le liquide toutefois, une activité de pompage peut 
 22 
 
permettre l’assèchement des bassins au besoin. Plusieurs compagnies minières 
possèdent des résidus générateurs d’acide qui seront inondés afin d’empêcher le 
contact de l’oxygène avec les composés sulfurés des résidus miniers, ceci inhibera la 
production d’acide sulfurique et diminuera le phénomène du drainage minier acide 
(Roy et al, 2007). À l’inverse, les bassins peuvent être complètement asséchés ce qui 
engendrera un phénomène d’érosion éolien puisque le sable fin en surface sera 
transporté par le vent. Les plantes à proximité peuvent être endommagées, voir 
même déracinés lors de périodes de grands vents (Roy, 2014). Les résidus miniers 
sont dépourvus de matière organique, ce qui se traduit en une pauvre capacité 
d’échange cationique c’est-à-dire que peu d’éléments essentiels et/ou non essentiels 
sont retenus par le sol. De plus, la formation d’humus est inexistante rendant difficile 
l’immobilisation des métaux lourds (cations) dans le sol. Enfin, si le pH des résidus 
miniers est acide, les métaux lourds seront mobiles donc plus facilement assimilables 
par les végétaux. Toutefois, quelques expériences sur le terrain ont pu démontrer que 
le modèle Aulne-Frankia semble bien tolérer la présence de contaminants dans le sol 
(Roy, S et al, 2007,  Zimpfer et al., 2004).  
 
 
5. MÉCANISMES DE DÉFENSE DES PLANTES : HYPERACCUMULATION 
 
 
Comme première ligne de défense, les plantes exposées à des concentrations 
toxiques de métaux lourds utiliseront certains mécanismes afin de réduire l’entrée 
des ions métalliques dans les racines. Les plantes tenteront de restreindre l’accès 
des métaux vers la voie apoplastique en les liants à la membrane plasmique ou à des 
exsudats racinaires (Maksymiec, 2007). En deuxième recours, les ions métalliques 
déjà présents à l’intérieur de la cellule végétale sont sujets à des stratégies de 
détoxification (mécanismes de transport, de chélation et de séquestration) (Hirt, 
2009). En effet, la principale option serait d’entreposer les métaux dans les vacuoles 
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des cellules végétales. Les chélateurs contribuent à la détoxification des métaux 
lourds à l’intérieur du cytosol et les molécules chaperonnes permettent la distribution 
des ions métalliques vers les organelles et les protéines d’intérêts (Rauser, 1999, 
Hirt, 2009). Lorsque les premières tentatives sont épuisées, les cellules activeront le 
mécanisme de défense du stress oxydatif et la synthèse de plusieurs protéines tout 
comme des molécules de signalisation telles que des protéines de choc thermique, 
des hormones et des dérivés réactifs de l'oxygène (ROS) (Mittler et al., 2004). La 
réponse au stress causée par les métaux lourds comprend une cascade complexe de 
signalisation qui est activée par la présence de métaux dans la cellule. En effet, il est 
possible de retrouver le système Ca-calmoduline, certaines hormones végétales, la 
signalisation ROS et les protéines MAPK (mitogen-activated protein kinase) 
déclenchant une cascade de phosphorylation qui activeront les gènes associés aux 
stress en fonction des différents ions métalliques présents dans la cellule (Mittler et 
al., 2004; DalCorso et al., 2010). Certaines plantes ont développé leur capacité à 
vivre avec des hautes concentrations de métaux lourds grâce au phénomène 
d’hyperaccumulation. 
 
 
La première plante étudiée comme étant une plante hyperaccumulatrice, Alyssum 
bertolonii, a été décrite pour sa capacité à accumuler du Ni à des concentrations de 
plus de 1 mg/g de poids sec (Minguzzi et Vergnano 1948, Rascio et Navari-Izzo, 
2011). Le terme « hyperaccumulation » a été proposé en 1976 pour décrire les 
plantes qui accumulaient, au niveau de leur partie aérienne, des concentrations de 
métaux plus élevées que les plantes adjacentes à elles (Jaffrè et al. 1976). De nos 
jours, ce terme évoque plus précisément les plantes pouvant absorber d’importantes 
quantités de métaux au niveau de leurs racines et les transloquer vers leur tige et 
leurs feuilles (Maestri et al. 2010). Par exemple, des espèces contenant par rapport 
au poids sec, plus de 0,1% de plomb, plus de 1% de zinc ou plus de 0,01% de 
cadmium (Timperley et al. 1970; Reeves et al, 1983; Baker et al. 1983; Baker et 
Brooks, 1989). L’hyperaccumulation sous-entend l’hypertolérance, c’est-à-dire la 
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capacité des plantes à détoxifier les métaux lourds présents dans les tissus foliaires 
(Boyds et Martens, 1992; Krämer, 2010). Ce trait n’est pas commun pour de 
nombreuses plantes supérieures terrestres toutefois, il existe près de 500 taxons, 
dont 0.2 % de toutes les angiospermes, qui sont considérés comme 
hyperaccumulateur de métaux (Sarma, 2011). Majoritairement, les plantes 
hyperaccumulatrices sont des plantes bisannuelles, des herbes vivaces à vie courte, 
des arbustes ou des petits arbres étant tous endémiques à un sol riche en métaux 
lourds (Baker et al. 2000; Krämer, 2010). Ce trait leur donne certains avantages en 
termes de compétition avec d’autres espèces végétales pour la croissance en milieux 
contaminés, mais ces plantes s’avèrent plus ou moins utiles puisque leur biomasse 
totale est faible. Par conséquent, bien que la concentration en microéléments dans 
les tissus des plantes hyperaccumulatrices puisse être importante, la quantité totale 
de métaux extraits du site demeure faible, sans mentionner qu’elle se situe aussi 
principalement à faible profondeur en raison de l’étendue limitée de la prospection 
racinaire de ces plantes (Nedelkoska and Doran, 2000; Baker et al. 2000).  
 
 
Six hypothèses ont été proposées par Boyd et Martens (1992) concernant les raisons 
de l’évolution de l’hyperaccumulation soit 1- la capacité de la plante à tolérer des 
métaux, 2- et parfois à éliminer des métaux, 3- induire la résistance à l’aridité, 4-
contrôler les molécules pouvant interférer avec le métabolisme, 5- éviter l’absorption 
accidentelle d’éléments toxiques, 6- défense contre les herbivores et les pathogènes. 
En effet, l’accumulation des métaux lourds dans les parties aériennes de la plante 
peut contribuer à une certaine tolérance par le retrait des éléments métalliques du sol 
et leur passage vers les tissus et puis leur élimination par l’entremise de la perte des 
feuilles (Martens et Boyd, 2002; Rascio and Navari-Izzo, 2011). L’hypothèse la plus 
soutenue actuellement repose sur le rôle des métaux lourds dans la défense contre 
les herbivores et les pathogènes. En effet, les rôles du nickel, cadmium (Jhee et al., 
2005), zinc (Behmer et al., 2005), arsenic (Rathinasabapathi et al., 2007) et du 
sélénium (Galeas et al., 2008; Quinn et al., 2010) dans la protection des plantes 
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contre les stress biotiques ont été confirmé. Les prédateurs semblent préférer les 
plantes avec de faibles taux de métaux lourds (Pollard and Baker 1997; Boyd, 2004). 
Par exemple, une expérience a démontré qu’une espèce de chenilles (Pieris rapae) 
préférait les plantes de Brassica juncea (moutarde brune) contenant peu de sélénium 
dans les feuilles que les plantes s’étant développées dans un sol riche en sélénium.  
Par le fait même, le pathogène fongique Fusarium sp. a démontré plus de difficultés à 
coloniser les racines des plantes riches en sélénium, ce qui supporte l’hypothèse que 
l’accumulation de métaux lourds dans les tissus végétaux est une forme de 
résistance aux stress biotiques (Hanson et al., 2003).  
 
 
6. TRANSPORT DES MÉTAUX DANS LA PLANTES 
 
 
Au niveau de l’absorption des métaux chez les plantes, il existe quatre groupes de 
métaux basés sur leur la vitesse d’absorption selon les différents éléments soit 
l’absorption vigoureuse (P, S, Cl, Br, I), l’absorption forte (Ca, K, Mg, Zn, Se), 
l’absorption moyenne (Mn, Ni, Cu, Co, Pb, As, Hg) et l’absorption faible (V, Cr, Sb, 
Cd) (Jaishankar et al., 2014). Selon Andrews et al. (2013), certaines espèces 
d’aulnes accumulent les éléments Cu, Pb, Cd et Zn au niveau de leurs racines et 
nodules et peuvent transférer des petites quantités de Cu, Pb, et Cd vers les parties 
foliaires. Ce qui explique l’utilisation des aulnes pour la phytoremédiation des sols 
contaminés en Cu, Pb et Cd.    
 
 
La paroi cellulaire des cellules racinaires est le premier contact direct des plantes 
avec les ions métalliques présents dans le sol. Il existe un nombre limité de sites 
d’absorption disponibles, ce qui porte à constater que la paroi cellulaire a un impact 
mineur sur les mécanismes de défense envers les métaux lourds (Ernst et al, 1992). 
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Le passage des métaux à travers la membrane plasmique des cellules végétales est 
favorisé grâce aux diverses familles de transporteurs. Les transporteurs ZIP (ZRT-
IRT-like protein) permettent l’entrée de plusieurs cations (Fe2+, Mn2+, Zn2+ et Cd2+ 
principalement) et des cations bivalents à travers la membrane plasmique (Yang et 
al., 2005; Lorestani et al., 2012). La membrane plasmique joue un rôle très important 
dans la réponse des plantes aux métaux lourds par la prévention ou la réduction de 
l’absorption des ions dans la cellule ou par l’activation d’un pompage à efflux actif 
vers l’extérieur des cellules (Manara, 2012). Les pompes à efflux actif sont 
majoritairement des ATPases (P1B-ATPases pour les plantes) situé dans la 
membrane plasmique et parfois des molécules provenant de la famille des 
transporteurs CDF (Cation diffusion facilitator). Les P1B-ATPase appartiennent à une 
superfamille de P-type ATPase utilisant l’énergie de l’hydrolyse des ATP pour 
transloquer les divers cations métalliques à travers la membrane (Axelsen and 
Palmgren, 2001). Par le fait même, les pompes P1B-ATPases transportent les 
cations contre leur gradient de concentration du cytoplasme de la cellule vers la 
vacuole de celle-ci. Les molécules provenant de la famille des transporteurs CAX 
sont des antiports de Ca2+/H+ pouvant reconnaître le Cd2+ et constituent ainsi une 
voie importante de séquestration de cet élément dans les vacuoles, surtout au niveau 
des cellules racinaires (Salt et Wagner, 1993). Ensuite, il est aussi possible 
d’observer des transporteurs YSL (Yellow-stripe 1-like) qui sont spécifiques aux 
oligopeptides des plantes et permettant la translocation du Fe, Zn, Cu, Ni, Mn et du 
Cd de cellule en cellule, ce qui favorise le mouvement latéral des éléments 
chimiques.    
 
 
Après l’absorption par les racines, les ions seront chargés dans le xylème grâce aux 
molécules P1B-ATPases et seront ensuite transportés vers les parties aériennes 
grâce à divers chélateurs dont des acides organiques (citrate), des acides aminés 
(histidine, His), des peptides spécifiques (métallothionéines, MT) et des 
nicotianamines (NA) (Tiffin, 1970; Kramer et al, 1996). Toutefois concernant le 
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transport dans le phloème, il n’y a que les NA qui soient impliqués dans le transport 
des ions métalliques (Stephan et Scholz, 1993). Les NA permettent le transport sur 
de longues distances (racines vers feuilles par exemple) autant dans le xylème que 
dans le phloème.   
 
 
Le déchargement des métaux lourds des vaisseaux vers les cellules se fait à l’aide 
des molécules ZIP et une fois à l’intérieur des cellules foliaires certains ions ne sont 
pas immédiatement utilisés pour le bon fonctionnement du métabolisme de la plante. 
Une accumulation de ces ions métalliques peut alors atteindre un niveau toxique 
dans le cytoplasme cellulaire (Rascio and Navari-Izzo, 2011). Les plantes se sont 
donc adaptées à ce phénomène par l’entremise de mécanismes d’entreposage et de 
détoxification. Si le seuil maximal de toxicité de la cellule est dépassé, des réactions 
métaboliques vont activement produire des chélateurs dont des PC (phytochelatines) 
et des MT (métallothionéines) afin de chélater les métaux lourds dans le cytosol 
(Rauser, 1995; Cobbett, 2000). Ensuite, plusieurs molécules permettront le transport 
et la séquestration des ions métalliques vers la vacuole des cellules afin d’amorcer un 
processus de détoxification. Par exemple, les molécules HMA3 (Heavy metal-
transporting P-type ATPases) vont permettre l’homéostasie des éléments Cd et Zn, 
les molécules CDF permettent aussi le transport des métaux vers la vacuole comme 
préalablement mentionnée et les molécules MHX (Mg2+/H+ exchanger) sont des 
antiports Mg2+/H+ et Zn2+/H+ au niveau de la membrane de la vacuole. La vacuole est 
le compartiment principal pour l’entreposage des ions métalliques occupant près de 
90% du volume de la cellule (Vögeli-Lange et Wagner, 1990) et permettant ainsi de 
diminuer l’effet toxique des éléments métalliques présent dans le cytoplasme 
cellulaire. La translocation des métaux chez la plante est schématisée à la figure 4 
(Fasani, 2012). 
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Figure 4. Voies de translocation et de transport des métaux lourds dans la plante. 
Seuls les transporteurs de métaux et les chélateurs de métaux les plus pertinents 
sont représentés sur le schéma. Voir les descriptions détaillées des molécules à la 
section 6. Les points noirs symbolisent des ions métalliques, les flèches noires 
démontrent la direction du transport des métaux. Figure tirée de Fasani (2012).    
 
 
7. HYPOTHÈSE DE RECHERCHE 
 
 
Ce projet de recherche en microbiologie environnementale avait comme objectif 
principal d’évaluer la capacité des aulnes rugueux et des aulnes crispés à coloniser 
des résidus miniers acidogènes aurifères avec ou sans l’aide de Frankia. L’hypothèse 
principale soutient que la symbiose actinorhizienne aidera les aulnes à survivre au 
stress des résidus miniers aurifères acidogènes de la mine Doyon et à s’y 
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développer. La dispersion des contaminants par les feuilles a aussi été étudiée afin 
d’évaluer le risque environnemental de l’utilisation des aulnes sur le terrain à des fins 
de revégétalisation. Les objectifs préliminaires avaient comme but d’évaluer la 
résistance, de manière individuelle, de la souche ACN10a du genre Frankia par 
l’entremise d’extrait aqueux de résidus miniers puis, des espèces d’aulne aux résidus 
miniers non stérilisés. Par le fait même, la microflore des résidus miniers a été 
étudiée dans le but d’isoler des espèces symbiotiques d’endophytes écoadaptées 
aux conditions arides du site minier Doyon.   
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CHAPITRE 2  
 
ÉTUDE DE LA SYMBIOSE ACTINORHIZIENNE CHEZ L’AULNE RUGUEUX ET 
L’AULNE CRISPÉ EN PRÉSENCE DE RÉSIDUS MINIERS AURIFÈRES ACIDOGÈNES 
 
 
 
1. RÉFÉRENCE DE L’ARTICLE ET CONTRIBUTION DE L’AUTEURE 
 
 
Barrette, K., Darnajoux, R. Bellenger, J.P et Roy, S ont contribué à la préparation de 
l'article « Impacts of heavy metals from gold mine tailings ponds on the actinorhizal 
symbiosis in alder shrubs and the risks of metal dispersion during leaf fall ». La 
majeure partie des travaux a été réalisée par la première auteure, qui a mis au point 
ou adapté les techniques nécessaires aux expériences in planta réalisées en 
conditions contrôlées. En plus d'avoir effectué toutes les manipulations en laboratoire, 
la première auteure a réalisé tous les graphiques et a rédigé l’article. Romain 
Darnajoux a contribué dans la mise au point des techniques concernant le volet 
chimie, dans l’interprétation des données et dans la réalisation de tableaux et figures. 
Il a aussi participé à la rédaction de l’article. Jean-Philippe Bellenger a contribué dans 
la révision de l’article. Sébastien Roy a supervisé les travaux et révisé le manuscrit.  
 
 
2. APPORT ET ORIGINALITÉ DE L’ARTICLE POUR LA SCIENCE 
 
 
Plusieurs études concernant le comportement de la symbiose entre l’aulne et Frankia 
en présence de divers contaminants ont déjà été effectuées (Roy et al., 2007; 
Quoreshi et al, 2007, Lefrancois et al, 2010, Bélanger et al, 2011b; Bissonnette et al, 
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2014). L’originalité du présent travail se base sur le fait que pour la première fois à 
notre connaissance, les effets des résidus miniers acidogènes sur la symbiose de 
l’aulne en les conditions gnotobiotiques ont été évalués. Des expériences in planta 
ont permis de mesurer l’effet de la symbiose aulne-Frankia sur le développement 
végétal en milieu stressé, en excluant l’interférence de tout autre microorganisme. 
Par la suite, l’analyse chimique de la composition des feuilles chez l’aulne ayant vécu 
dans un sol contaminé tel que les résidus miniers nous a permis d’évaluer les risques 
de la translocation des métaux du sol vers les parties aériennes des plantes. Ces 
travaux ouvrent la voie à des études terrain pour la revégétalisation des résidus 
miniers acidogènes sans couche de recouvrement.   
 
 
3. RÉSUMÉ DE L’ARTICLE EN FRANÇAIS 
 
 
Cet article sera soumis au journal Chemosphere pour publication.  
 
Les aulnes sont reconnus comme étant des espèces pouvant favoriser la succession 
primaire végétale et ainsi aider à la réhabilitation des écosystèmes perturbés. Alnus 
incana spp. rugosa and Alnus viridis spp. crispa font partie de cette étude en raison 
de leur capacité à établir une relation symbiotique avec Frankia, une bactérie du sol 
fixant l’azote. Cette association peut permettre l’établissement d’un couvert végétal 
dans un milieu appauvri, tel que les résidus miniers. Les résidus miniers ont été 
prélevés sur le bassin de résidus miniers de la mine Doyon (région de l’Abitibi-
Témiscamingue, Québec) et stérilisés par irradiation. Une expérience in vitro a été 
faite afin d’évaluer l’impact de la symbiose actinorhizienne sur le développement des 
aulnes en présence de sol minier acidogène. Différents ratios volumétriques de 
résidus miniers et de sable commercial ont été préparés (0 %, 35 %, 65 % et 100 %) 
afin d’y faire croître des aulnes stériles. Cette étude rapporte l’établissement d’une 
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symbiose actinorhizienne fonctionnelle permettant la croissance des aulnes dans un 
sol hostile contenant des métaux lourds. La croissance des plantes inoculées a été 
affectée négativement en fonction de l’augmentation des concentrations du sol 
minier. Une analyse des éléments chimiques retrouvés au niveau des feuilles de 
chaque plante a été faite grâce à un appareil d’ICP-MS permettant ainsi d’évaluer le 
potentiel de translocation des métaux lourds du sol vers la plante et les risques de 
dispersion dans l’environnement lors de la défoliation.   
 
 
4. MANUSCRIT DE L’ARTICLE 
 
 
IMPACTS OF HEAVY METALS FROM GOLD MINE TAILING SANDS ON THE 
ACTINORHIZAL SYMBIOSIS IN ALDER SHRUBS AND RISKS OF METAL  
DISPERSION DURING LEAF FALL 
 
 
4.1. ABSTRACT 
 
 
Alders are foreseen as key early successional species that can assist in the 
rehabilitation of disturbed ecosystems. In this study, we used two plant models Alnus 
incana spp. rugosa and Alnus viridis spp. crispa that are able to form a symbiotic 
relationship with Frankia, a nitrogen-fixing soil bacterium. This plant-microbe 
association can assist revegetation on nutrient-poor substrates such as mine tailings. 
Tailings were sampled on an acidogenic tailing pond from Doyon mine (Abitibi-
Témiscamingue region, Québec). An in vitro experiment was conducted to measure 
how the nitrogen-fixing symbiosis could influence alder development in such adverse 
substrates. In axenic conditions, different volumetric ratios of tailings and pristine 
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sand were prepared (0 %, 35 %, 65 % and 100 %) for alders to be grown in. This 
study reports the establishment of a functional actinorhizal symbiosis enhancing alder 
development in heavy metal contaminated, acidogenic substrates. A negative growth 
effect was observed on plants non-inoculated or inoculated with Frankia in contact 
with increasing tailings sand concentrations. A decrease in the symbiotic 
establishment was also observed when heavy metals were in greater concentrations. 
Heavy metal determinations were conducted on leaves to determine the risk of heavy 
metal dispersion through seasonal leaf fall. Results concluded that nodulation 
changes the composition of the leaves. Plants with nodules in the positive control and 
in 35 % tailings sand content show similar leaf composition. Healthy, nodulated plants 
maintained an internal metal homeostasis despite external influences of a metal 
contaminated environment.  
 
 
4.2. INTRODUCTION   
 
 
Heavy metals naturally occur in the Earth’s crust and are found at various background 
concentrations in the environment (soils, rocks, sediments, waters, microorganisms) 
(Alloway, 2013). Anthropogenic activities are known to raise those background 
concentrations to the point where heavy metals can possibly interfere with nearby 
ecosystems, mainly due to their persistence in the environment and through bio-
accumulation in living organisms. The anthropogenic sources of metal contamination 
can be divided in five main groups which are metalliferous mining and smelting, 
industry, atmospheric deposition, agriculture and waste disposal (Mohammed et al., 
2011).  
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In gold mines, the mineral of interest is extracted through both physical 
(crushing/grinding) and chemical (cyanide base solution) techniques which modify the 
physicochemical properties of the ore. Cyanide solution will capture gold molecules 
and simultaneously lixiviate a large amount of nutrients present in the soil. Once the 
gold extraction is completed, the residual ground rock slurry is pumped and stored in 
tailing ponds that expand on a daily basis (Aubertin et al., 2002; Lottermoser, 2007).  
 
 
Doyon mine is found in the Abitibi-Témiscamingue region of Québec where 
acidogenic soils are predominant. The pH variation in excavated soils is due to the 
presence of sulfide compounds that react with atmospheric oxygen and water to 
naturally produce small amounts of sulfuric acid over time (Pabst et al., 2014). As 
heavy metals tend to be mobile in acidic soil; this amplifies the risks of contaminants 
leaching towards rivers and nearby groundwater. This phenomenon is called acid 
mine drainage (AMD), which globally refers to the outflow of acidic water from metal 
mines or coal mines (Hughes and Gray, 2011). In Quebec, this is a problem that 
many mine sites have to consider especially since the establishment of numerous 
environmental laws in 1995 obligating them to conform to good environmental 
practices and waste remediation (Gouvernement du Québec, 2015).  
 
 
Revegetation of disturbed soils with plants, also termed phytoremediation, can be 
useful to many companies that produce and store important quantities of waste. This 
cost-effective technology is based on the ability of plants to produce large amounts of 
biomass and to sequestrate contaminants through roots exudates (Aleksandra, 
2011). Plants are able to contain, degrade or eliminate metals, pesticides, solvents 
and oil substances (Hirt, 2009; Manara, 2012). This is used to solve environmental 
problems without the need to excavate the contaminated material. Plants also 
improve soil composition via organic molecules as well as soil structure and aeration 
through root expansion (Schnoor, 1996; Lasat, 2002). Acidogenic gold mine tailings 
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ponds often have problematic levels of heavy metals which the use of 
hyperaccumulator plants can be beneficial (Aleksandra, 2011).  
 
 
In the context of revegetation, the use of actinorhizal plants is widely reported for the 
remediation of forestry interplanting, mine spoil reclamation and other revegetation 
efforts (Diem and Dommergues, 1985; Lechevalier, 1983;  Moffat 2000; Ridgway et 
al., 2004; Markham, 2005). Actinorhizal plants, such as alder shrubs, have the ability 
to establish symbiotic relationships with nitrogen-fixing bacteria which can support 
their nitrogen needs (Lefrançois et al., 2010), a major limiting element for plant 
growth. Alder shrubs (Alnus viridis ssp. crispa and Alnus incana ssp. rugosa), in 
association with the actinobacteria Frankia, revealed no difference in their leaf 
nitrogen content when grown on tailings sand or on fertile sites, emphasizing this self-
sufficiency for nitrogen (Vares et al, 2004). Moreover, alder shrubs also resist many 
other abiotic stresses such as dessication, presence of heavy metals such as Cd, Cu, 
Ni and Zn and pH variations (Roy et al., 2007; Bélanger et al., 2011). There is one 
particularly successful application where green alders (Alnus viridis ssp. crispa) were 
planted for the revegetation and stabilization of river banks formed by the construction 
of hydroelectric dams in Quebec, (Périnet et al, 1985). Thus, alder shrubs are good 
candidates for the revegetation of nutrient-poor substrates, in this case mine tailings 
(Roy et al., 2007).  
 
 
In order to evaluate the ability of Frankia-inoculated alders to tolerate in heavy metal-
contaminated, acidogenic tailings sand, plants were grown in different concentrations 
of tailings sand sampled from the Doyon mine site (Preissac, Québec). Symbiotic 
parameters, growth performance as well as content of several metals in the plant 
tissue were determined to assess the impact of contaminants on plant growth and on 
the establishment of a symbiotic relationship with Frankia. Metal translocation from 
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the substrate to aerial parts is possible. So, there is a need for environmental 
vigilance due to the potential dispersion of contaminants during leaf fall.   
 
 
4.3 METHODS  
 
 
4.3.1 FRANKIA CULTURE  
 
 
Frankia strain ACN10a was used to inoculate alders. This strain was isolated from an 
Alnus species (Lechevalier, 1985) and provided by the Centre d’étude de la forêt of 
Université Laval, Québec, Canada. Culture methods were performed as described in 
Bélanger et al. (2011a).  
 
 
4.3.2 VIABILITY TESTING OF FRANKIA 
 
 
Standard 96-well microwell plates (Falcon 3072, Fisher Scientific, Whitby, ON) were 
used with BAPS 1,33 X medium. An aqueous extract of tailings sand of Doyon mine 
(20 ml of tailings sand and 20 ml of distilled water, overnight incubation at room 
temperature with slow agitation and centrifuged for supernatant) was prepared. BAPS 
components (1,33 X) were then added to the extract and sterilized by filtration 0,22 
µm. Different concentrations were made with normal BAPS 1,33 X and tailing sand 
extract-BAPS 1,33 X to obtain final concentrations of 0; 0,25; 0,35; 0,50; 0,65 and 
0,75 X of tailing sand extract.  
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Viability of the 2 weeks old Frankia ACN10a culture was determined by fluorescent 
microscopy with LIVE/DEAD® BacLightTM staining (Invitrogen, Carlsbad, CA, United-
States) according to the manufacturer's specifications. Bacteria cells were collected 
as described in Bélanger et al. (2011a) to produce an inoculum (protein concentration 
of 45 µg/ml). Each well received 150 µl of an extract concentration and 50 µl of the 
inoculum of Frankia (final protein concentration of 15 µg/ml in the wells). Microwell 
plates were sealed with a Parafilm® membrane and placed in a closed polypropylene 
container at room temperature. After incubation time, microwell plates were 
centrifuged 5 min at 3500 rpm to precipitate Frankia spp. aggregates. Then, 100 μl 
supernatant from each well were transferred to a new microwell plate. Fifteen µl of 
MTS reagent ((3-(4,5-dimethylthiazol-2-yl)-5-(3-carboxymethoxyphenyl)-2-(4-
sulfophenyl)- 2H- tetrazolium, Promega, Madison, WI) was used to evaluate cell 
viability in wells (4 hours incubation at 30°C). Plates were read at 490 nm using an 
Asys model UVM 340 microwell plate reader (Biochrom, Cambridge, UK).  
 
 
Protein concentrations were determined by following the protocol in Bélanger et al. 
(2011a). Pooling was done with 5 wells containing 200 µl and the lysis protocol was 
also described in Belanger et al (2011a). A total of twelve microwell plates were 
prepared and revealed at different days (day 3, 7, 11 and 14) to observe cell viability 
and cell proliferation as a function in time.  
 
 
4.3.3 PLANTS  
 
 
Seeds of Alnus viridis (Chaix) DC. spp. crispa (lot 8421717.0) and of Alnus incana 
(L.) Moench spp. rugosa (lot 8421683.0) were provided by the National Tree Seed 
Center (Frédéricton, NB, Canada). Viable seeds were separated from non-viable 
seeds using an organic solvent (hexanes) separation technique (Bélanger et al. 
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2011b). A. rugosa seeds were surface sterilized as detailed in Bélanger et al. (2011b) 
and for A. crispa seeds some modifications was brought to protocol: seeds were 
treated twice with 20% H2O2 for 5 minutes with 24 h stratification (4°C, sterile water) 
between the two treatments. Sterilized seeds were transferred on germination 
medium Murashige and Skoog then placed in a plantarium for 4 to 5 weeks as 
detailed in Belanger et al (2011b).  
 
 
When seedlings on germination medium reached the 1 to 3 leaves stage, 
(approximatively 4 weeks for A. rugosa and 5 weeks for A. cripsa) plants were 
transferred to Magenta® vessels under a level 2 biological safety cabinet. Magentas® 
were then placed in sterile polycarbonate containers and incubated in a plantarium 
with controlled light cycle and humidity levels (Bélanger et al, 2011b). A randomized 
plan was established for the positioning of the containers in the plantarium (see Supp. 
figure 1). Plants were watered weekly with 5 ml of Hoagland’s nutrient solution per 
plant (0,1 X + 5 ppm of KNO3). The protocol used for growing alders was performed 
as detailed in Bélanger et al. (2011b) with some modifications in substrate 
preparation and sterilization. 
 
 
Acidogenic tailings sand were harvested in summer 2013 on Doyon mine site 
(Preissac, Québec) and were diluted with pristine sand (QUALI-GROW Garden 
Product Inc., ON, Canada) to produced different concentrations (0, 35, 65 and 100% 
(v/v)) of tailings sand substrate. Addition of perlite was made in each container to 
improve substrate structure and humidity (proportion equivalent to 20% of final 
volume). The different mixtures were prepared in 77 mm × 77 mm × 97 mm 
Magenta® vessels (Phytotechnology laboratories, Shawnee Mission, KS, United-
States). Tailings sand mixtures were irradiated with gamma rays (50 kGy) as a 
method of sterilization (Nordion, Laval, Canada). All Magenta® vessels were then 
placed in sterilized (by autoclave) polycarbonate containers (RUB3301, Després 
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Laporte, Sherbrooke, Qc, Canada) with two openings covered with MilliWrap 
membrane (Millipore Corporation, Bedford, MA, United-States) to allow gas exchange 
(Bélanger et al, 2011a). Tailings sand and pristine sand were analysed by ICP-MS to 
determine their concentrations of heavy metals. Sixteen Magenta® were made for 
each tailings sand concentrations and in each Magenta®, two plants of the same 
species (Alnus incana spp rugosa or Alnus viridis spp crispa) were transplanted for a 
total of 64 Magenta® per species.  
 
 
Both plant species were inoculated when the stage of development of 4 to 6 leaves 
was attained. Homogenized viable Frankia was added at the collar of plants as 5 ml 
of a 2 µl PCV (packed cell volume) per ml of Hoagland’s solution (Nittayajarn and 
Baker, 1989). For both plant species, half of the vessels were inoculated with Frankia 
and the other half with sterile Hoagland’s nutrient solution (0,1 X + 5 ppm of KNO3). 
Pristine sand served as positive (with Frankia) and negative (without Frankia) 
controls. 
 
 
4.3.4 PLANT HARVEST AND DATA COLLECTION 
 
 
Eighteen weeks after inoculation, chlorophyll content for each plant was evaluated 
with a chlorophyll meter CCM-300 (OPTI-SCIENCES, NH, United-States). Then, 
tissues of each plant (leafs, stems, roots and nodules) were separated, dried at 70°C 
for 72 h and weighted for eventual chemical analysis. The specific nodule number 
(SNN, number of nodules per dry mass of root) and nodule allocation (mass of nodule 
relative to total plant mass) was also evaluated for each plant. Dry weights of 
nodulated alders, as compared to non-nodulated plants, were calculated for each 
tailings sand condition according to this formula: ((Average of nodulated plants dry 
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biomass – average of non-inoculated plants dry biomass) / Average of non-inoculated 
plants dry biomass) * 100.  
 
 
4.3.5 CHEMICAL ANALYSIS BY ICP-MS TECHNIQUE 
 
 
Roots and nodules were washed 3 times for 1 min with an oxalate/EDTA 
(0,1 M / 0,05 M) solution (Pourhassan et al, 2015) and once with clean distilled water. 
Leaves, stems, roots and nodules were then ground in a clean ceramic mortar and 
pestle with liquid nitrogen to obtain a fine powder. Approximatively 250 mg of each 
ground sample were transferred into a PP tube (No. 010-515-261, SCP science, 
Canada) to which 2 ml of nitric acid (70 %, trace metal grade, Fisher Scientific, 
Ottawa, Canada) was added. The samples were then digested using a block digestor 
(DigiPREP Jr®, SCP science, Canada) with a specific temperature cycle: starting at 
room temperature for 30 min then at 45°C for 30 min and finally at 65°C for 1 hour. 
Samples were completed until 10 ml with milliQ water. Samples were then diluted 10-
fold, spiked with internal standard (12 ppb Rh) and analysed for their concentrations 
of B, Mg, Al, P, K, Ca, Sc, Ti, V, Cr, Fe, Mn, Co, Ni, Cu, Zn, As, Se, Mo, Ag, Cd, Sb, 
Ba, W, Tl and Pb by a Thermofisher XSeries II Inductively-Coupled Plasma Mass 
Spectrometer (ICP-MS) and PlamaLab software v2.6.1.335. Rhodium was used as an 
internal standard and the accuracy of measurements was tested using CRM SLRS5 
(NRCC) as described in Darnajoux et al. (2015). Metal contents in plants are reported 
in µg of metal per g of dry weight (ppm). Samples of the same tissue and the same 
treatment were pooled when insufficient biomass was obtained for trace element 
analysis (minimum of 0.025 g).  
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4.3.6 STATISTICAL ANALYSIS  
 
 
ANOVA tests were performed on dry weight results, fluorimetry results, SNN and 
nodule allocation results followed with a T test or a Tukey post-test to evaluate 
significant differences. All statistical analysis and figures were obtained with 
GraphPad Prism version 6 for Windows (GraphPad Software, San Diego, CA). Plant 
development data were treated using mixed model ANOVA using the inoculation 
status (non-inoculated, inoculated without nodule present and inoculated with nodule 
present) and tailings sand substrates (0, 35, 65 and 100%) as fixed factors. Log-
transformations of the data were required for total dry mass and chlorophyll 
concentrations to reduce skewed distributions. An overview of the leaf composition 
pattern was obtained by the use of a principal component analysis (PCA) of 
compositional data by using R software v2.15.2 with RStudio, Composition, 
FactomineR, Stats and Nortest pack (R development core team; http://www.cran.r-
project.org). This was performed to reduce the size of the data set by highlighting 
factors that explain variation in the composition of alder leaves (Darnajoux et al., 
2014; Darnajoux et al., 2015).   
 
 
4.4 RESULTS  
 
 
4.4.1 TOLERANCE OF FRANKIA TO METAL EXPOSURE OF ACIDOGENIC TAILINGS SAND 
 
 
Figure 1 shows cell respiration in relation with protein concentrations of Frankia 
grown in increasing concentration of mine tailing aqueous extract as the percentage 
of cellular respiration (MTS signal) with respect to control condition (no tailings sand 
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extract) and protein concentrations of bacteria cells. Protein concentrations for the 
positive control (0 % tailings sand content) on day 3 and day 14 were respectively 
35.48 µg/ml and 60.86 µg/ml indicating cell proliferation in non-contaminated 
condition. Initial value has almost doubled in 14 days for the control (0 % tailings sand 
content). On day 3 and day 7, the MTS signal is constant for 0 % to 65 % tailings 
sand content and a significant drop at 75 %. Protein concentrations have declined 
very slowly as concentrations of the extract increased. On day 11, cell viability 
declined at lower concentrations (50 % tailings sand content). On day 11 and 14, 
protein concentrations started declining at 35 % tailings sand extract and cellular 
respiration declined rapidly at concentrations as low as 20 % on day 14. Protein 
concentration values increase through time. Heavy metal content of the aqueous 
extract (analysed by ICP-MS) is presented in supplementary material (see Supp. 
table 1). 
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Figure 1. Cell respiration and protein concentrations of Frankia ACN10a exposed to 
increasing concentrations of acidogenic tailing sand aqueous extracts. Cell respiration 
is in relative absorbances (red circle) and protein concentrations in µg/ml (black 
squares) during a 14-day exposure period.  
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4.4.2 BIOMASS PRODUCTION 
 
 
Figure 2A-B shows that inoculated plants A. rugosa and A.crispa had higher dry 
biomass (in g) than non-inoculated or non-nodulated plants (in 0 % and 35 % tailings 
sand contents). Overall, A. rugosa has more biomass than A. crispa in every tailings 
sand substrate (without or with nodules).  
 
 
The results show an increase of total biomass of approximately 1300 % for nodulated 
A. rugosa plants in the positive control (0 % tailings sand content, inoculated with 
Frankia). There is also a significant difference in total dry weights for nodulated A. 
rugosa in 35 % tailings sand content where an increase of about 700 % was obtained 
compared to non-inoculated plants in 35 % tailings sand content. Plants without 
nodules (dotted white bars) have a similar biomass to those non-inoculated (black 
bars) (see figure 2A-B). In 65 % tailings sand content, only one A. rugosa plant had 
nodules on its roots with an increase of approximately 180 % of its biomass.      
 
 
For A. crispa in 0 % tailings sand, nodulated plants demonstrated a total biomass 
increase of approximately 300 % which is lower than for A. rugosa. In alders exposed 
to 35 % tailings sand content, only one plant presented nodules and an increase of its 
total biomass of about 100 %. None of the A. crispa plants showed signs of symbiosis 
in 65 % and 100 % tailings sand contents. 
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4.4.3 CHLOROPHYLL CONTENT 
 
 
In figure 2C and D, a significant increase in chlorophyll concentrations in the leaves of 
nodulated A. rugosa and A. crispa was observed. In pristine sand (0 % tailings sand, 
inoculated), these nodulated plants demonstrated an increase of approximately 30 % 
in chlorophyll concentrations compared to non-inoculated plants. At 35 % tailings 
sand content, nodulated A. rugosa showed an increase roughly 20 % in chlorophyll 
concentrations whereas nodulated A. crispa did not show any increase compared to 
its non-inoculated control. At 65 % tailings sand content, there was no significant 
increase for both species. 
  
 
4.4.4 NODULATION 
 
 
The percentage of nodulation was 100 % for A. rugosa in the positive control (0 % 
tailings sand content, inoculated with Frankia) (Figures 2A-B). In 35 % tailings sand 
content, the percentage of nodulation declined to 44 % and to 6 % in the 65 % tailings 
sand content. No nodulation was found in 100 % tailings sand content.  
 
 
For A. crispa, nodulation percentage was also 100 % in the positive control. In 35% 
tailings sand content, there were about only 6 % of the plants that showed the 
presence of symbiosis. No nodulation was found for A. crispa in 65 % and 100 % 
tailings sand content. 
 
 
The extent of symbiosis was evaluated using two parameters: specific nodule number 
(SNN) (number of nodule relative to the root mass for each plant) and nodule 
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allocation (mass of nodule relative to total plant mass) which represent plants’ 
resource investment to produce nodules. In figure 3A, the positive control (0 %, 
inoculated with Frankia) of A. rugosa shows an average of SNN of 121 and 203 for A. 
crispa, this difference is not significant. The SNN diminished drastically when tailings 
sand is added, as shown with the 35 % tailing sand content where the SNN 
decreased to 19 and 14 for A. rugosa and A. crispa respectively. In 65% of tailings 
sand, one A. rugosa plant had developed nodules (SNN of 39) and no nodule was 
found at 100 % tailings sand content for both species.     
 
 
Nodule allocation represents the mass of nodule on total plant mass. Figure 3B 
indicates that there was no significant difference observed, for both species, between 
positive control plants (0 % tailings sand content, inoculated with Frankia) and plants 
grown in 35 % tailings sand substrate.    
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Figure 2. Total plant dry biomass (g dry weight in logarithmic Y-axe) of Alnus incana 
rugosa (A) and Alnus viridis crispa (B). Values under the x axis indicate number of 
plants collected at the end of experiment (A and B). Leaf chlorophyll content (mg/m2) 
of Alnus incana rugosa (C) and Alnus viridis crispa (D). In 100 % tailings sand 
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content, both species did not yield sufficient biomass to permit chlorophyll content 
measurements. Data shows non-inoculated plants (black bars) and inoculated plants 
without (dotted white bars) and with (grey bars) presence of nodules. Specific nodule 
number (SNN) and nodule biomass allocation of Alnus incana rugosa and Alnus 
viridis crispa (E and F resp.) grown with different concentrations of acidogenic tailings 
sand. Results of a two-way ANOVA followed by a Tukey’s multiple comparison test 
are represented by letters for plants in the same tailings sand content and 
represented by stars (*) for plants of a common inoculation regime. Same letters 
indicate no significant difference in same tailings sand content for plants development 
in function with inoculation status. Error bars represent standard deviations.  
 
 
4.4.5 ELEMENTAL COMPOSITION OF LEAVES 
 
 
To evaluated potential dispersal of metals following the use of Alnus for 
revegetaliation of contaminated sites, we measured the metal content of leaves from 
plants grown in tailings sand substrates (Table 1). Average concentrations of 
elements in nodulated and non-nodulated A. rugosa and A. crispa plants grown in 
35 % tailings sand content are of the same order of magnitude than the control grown 
in pristine sand. However, an exception is noticed for Ni showing an increase of 70 % 
(nodulated) and 600 % (non-nodulated) in Alnus rugosa and from 300 % (nodulated) 
to 800 % (non-nodulated) in Alnus crispa. Due to limited biomass for plants in 65 % 
and 100 % tailings sand contents, less than 16 replicates were obtained for trace 
metal analysis. Non-nodulated plants grown in 65 % tailings sand content have 
similar leaf metal content as the control (0 % tailings sand content), with the exception 
of Ni, Pb and Cr for Alnus rugosa. No results were produced at 65 % and 100 % 
tailings sand contents for nodulated alders since no alders were nodulated. Results 
for 100 % tailings sand content show higher incertitude due to small aerial biomass 
production (some samples had less than 0.025 g). 
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n
Element units Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD
Cr µg 0,5 0,4 0,2 0,2 - - - - 0,07 0,04 0,03 0,01 0,14 0,04 0,023 0,002
Ni µg 35 19 30 19 - - - - 0,66 0,09 5 2 1,1 0,3 0,07 0,02
Cu µg 5 4 3 2 - - - - 0,50 0,04 2 4 0,17 0,04 0,4 0,2
Zn µg 9 6 4 4 - - - - 0,38 0,06 1 1 0,19 0,05 0,10 0,04
As ng 191 159 84 52 - - - - 20 3 15 6 2,4 0,2 0,80 0,05
Cd ng 36 20 31 15 - - - - 11 3 14 9 1,2 0,4 0,2 0,1
Sb ng 9 8 3 1 - - - - 0,5 0,2 0,49 0,09 0,16 0,01 0,07 0,03
W ng 23 19 10 7 - - - - 0,8 0,3 0,7 0,2 0,14 0,05 0,026 0,008
Tl ng 5 5 3 3 - - - - 0,2 0,1 0,2 0,1 0,06 0,02 0,013 0,003
Pb ng 127 128 21 14 - - - - 6 2 5 3 1,5 0,8 0,72 0,07
n
Element units Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD
Cr µg 0,2 0,2 0,1 - - - - - 1,0 0,5 0,2 0,4 0,07 0,04 0,03 0,01
Ni µg 18 15 23 - - - - - 26 7 14 5 6 3 0,11 0,01
Cu µg 4 2 1 - - - - - 10 4 1,0 0,5 0,6 0,3 0,6 0,2
Zn µg 9 7 6 - - - - - 38 10 5 3 2 1 0,4 0,3
As ng 63 38 28 - - - - - 616 102 29 17 14 18 0,4 0,1
Cd ng 41 28 69 - - - - - 182 60 31 11 9 5 0,5 0,3
Sb ng 8 9 2 - - - - - 16 10 1,4 0,9 0,6 0,6 0,2 0,2
W ng 23 15 7 - - - - - 55 25 4 1 0,9 0,7 0,1 0,1
Tl ng 2 2 1 - - - - - 5 2 0,4 0,3 0,2 0,1 0,2 0,2
Pb ng 81 62 9 - - - - - 158 47 11 9 8 13 2 1
MT: Mine tailings
100% MT65% MT 100% MT Control (0%) 35% MT 65% MT
20 13 2
Alnus rugosa
Nodulated alder shrubs Non-nodulated alder shrubs
16 1 0 0 11
Alnus crispa
Nodulated alder shrubs Non-nodulated alder shrubs 
Control (0%) 35% MT
35% MT 65% MT 100% MT
16 5 0 0 3 7 2 3
Control (0%) 35% MT 65% MT 100% MT Control (0%)
Table 1. Elemental content of 24-week-old alders grown in different concentrations of tailings sand substrates. 
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Figure 4 presents the compositional biplot derived from a principal component 
analysis of compositional data (metal content of leaves) for both alder species grown 
in various contents of tailings sand, and for different inoculation/symbiotic conditions. 
Figure 4 explains more than 50 % of the total variance of the dataset. Species were 
not a primary source of variation for the elemental composition of leaves in our 
dataset (data not shown). Non-nodulated plants in the control condition (black circles) 
are grouped in the bottom half of the biplot and correlated with a higher relative 
content in Mo. Nodulated plants are grouped in the upper right quadrant (rectangles) 
while non-nodulated plants (circles and triangles) are distributed from right to left with 
increasing tailings sand contents. Relative concentrations of terrigeneous elements 
(Fe, V, Ti, Cu Cr) are higher than metabolic elements (Mn, K, Mg, P). All elements of 
potential environmental concern don’t show wide variations in their relative 
composition (arrow head close to the center), with the exceptions of Ni and W. 
 
 
 
Figure 4. Leaf elemental composition for various tailings sand contents and symbiotic 
status. Circles represent non-inoculated plants, squares represent plants inoculated 
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with Frankia that developed nodules, and triangles represent plants inoculated with 
Frankia but that did not develop nodules. Black is used for plants grown in 0 % 
tailings sand content, green for 35 %, blue for 65 % and red for the 100 %.  
 
 
4.5. DISCUSSION   
 
 
4.5.1 TOLERANCE OF FRANKIA TO METAL EXPOSURE OF ACIDOGENIC TAILING SANDS 
 
 
This experiment was performed first to mesure Frankia’s tolerance to tailings sand 
extracts before proceeding with the plant experiment. In fact, Doyon mine’s tailings 
sand does not contain significant levels of organic compounds or humus, this can 
encourage the mobilization of heavy metals by lessivation (Lottermoser, 2007). Plants 
and microorganisms growing in tailings sand are therefore in direct contact with these 
toxic bioavailable elements.    
 
 
Over 14 days, Frankia showed a tolerance (cellular respiration and cell proliferation 
were not affected) to low concentrations of tailings sand extracts, such as 35 % of 
tailings sand extract or less. The plant experiment in this study has also shown a 
successful plant viability and symbiotic establishment for inoculated plants in 35 % 
tailings sand content (see figure 2 A-B-C-D-F). These results suggest that this 
concentration is the highest that will permit the development of healthy alders and the 
establishment of a symbiotic relationship with Frankia. The preliminary objective of 
this study has procured information on Frankia and alder’s tolerance to Doyon mine’s 
tailings sand that was then used to structure and establish the primary objective 
detailed in section 4.5.2.  
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    4.5.2 GROWTH AND NODULATION OF ALDERS IN TAILING SANDS 
 
 
Biomass production should be among the traits considered in plant species selection 
in the revegetation strategies of contaminated lands (Windsor and Clements, 2001; 
Rajkumar et al., 2012). A plant producing more biomass over a given period of time 
will be more interesting for its impact on soil and ecosystem restructuration and will 
tend to be more resistant to harsh environmental conditions (Roy et al., 2005; 
Bissonnette et al., 2014). In this study, nodulated (actinorhizal) alders were visibly 
greener and bigger than those without nodules for 0 % and 35 % of tailings sand 
contents. Globally, A. rugosa demonstrated a higher biomass production than A. 
crispa for every tailings sand content (see figures 2 A and B) highlighting its value for 
environmental rehabilitation. Nodulated A. rugosa is a better choice for biomass 
production and will be profitable for the improvement of the revegetation techniques 
of the Doyon mine’s tailings sand.       
 
 
Foliar chlorophyll content measurements showed that nodulated plants had 
significantly higher chlorophyll concentrations in both species. Oliveira et al. (2005), 
demonstrated that the presence of nodules containing the N-fixing bacterium Frankia 
improved chlorophyll concentrations in leaves of Alnus glutinosa after a growth period 
of 6 months. In fact, the chlorophyll a and b content in A. glutinosa leaves (mg g−1 fw) 
was significantly increased by 478 % in plants inoculated with Frankia spp. compared 
with the non-inoculated controls. In this study, chlorophyll concentrations for A. 
rugosa and A. cripsa were found to be more than 30 % higher for nodulated plants 
specifically in 0 % (A. crispa and A. rugosa) and 35 % (A. rugosa) of tailings sand 
contents. Increasing chlorophyll values may indicate that the plants need to fix more 
carbon to support the needs of its symbiont (Oliveira et al., 2005). Conversely, the 
chlorophyll increase can be due to a higher nitrogen intake by the plant, provided by 
Frankia allowing the synthesis of chlorophyll, chloroplast membranes, etc. (Deroche, 
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1983). The observation that nodulated plants maintained high chlorophyll 
concentrations in 35 % tailings sand content suggests that the symbiosis was 
functional in these conditions. Plant total biomass and chlorophyll concentrations 
were improved in 0 % and 35 % tailings sand content in nodulated plants (compared 
to non-nodulated plants) (see figures 2 C and D). Tailings sand contents higher than 
35 % provided a toxic effect on the establishment of the symbiosis for both plant 
species. Alder’s photosynthesis is impacted by the presence of heavy metals when 1- 
Frankia is incapable to survive in 65 % and 100 % tailings sand contents to induce 
symbiosis or 2- when alders are incapable to assume carbon needs to support the 
symbiont’s metabolism in these stressful conditions.  
 
 
Prasad and Hagmeyer (1999) supports that heavy metals induce oxidative stress and 
interfere in plants cellular processes. Here are some details on specific elements that 
can impact plant development and photosynthesis. In Alcantara et al. (1994), 
photosynthesis is affected by the inhibition of root Fe(III) reductase induced by Cd 
leading to Fe(II) deficiency. In general, Cd has been shown to interfere with the 
uptake, transport and use of several elements (Ca, Mg, P and K) and water by plants 
(Das et al. 1997). Also, Cd can disturb chloroplast metabolism by inhibiting 
chlorophyll biosynthesis (De Filippis and Ziegler 1993). Cu leads to plant growth 
retardation and leaf chlorosis (Lewis et al. 2001). Cr stress is one of the important 
factors that affect photosynthesis in terms of CO2 fixation, electron transport, 
photophosphorylation and enzyme activities (Clijsters and Van Assche 1985). Arsenic 
is an analog of P and competes for the same uptake carriers in the root plasmalemma 
of plants (Meharg and Macnair 1992). Accumulation of excessive Mn in leaves 
causes a reduction of photosynthetic rate (Kitao et al.1997a, b). Necrotic brown 
spotting on leaves, petioles and stems is a common symptom of Mn toxicity (Wu 
1994). Fe2+ excess causes free radical production that reduces plant photosynthesis 
(Sinha et al., 1997). Metal content of alder’s leaves of this study are presented and 
discussed in section 4.5.3.   
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The SNN has diminished for both plant species in 35 % of tailing sands in comparison 
with plants in pristine sand (control 0 %, inoculated with Frankia). This indicates fewer 
nodules per root dry mass. Stress factors (heavy metals) may cause metabolic 
modulation in plants interfering with the penetration of Frankia in roots. Pawlowski 
(2009) showed that it is the plant that allows the entrance of the symbiotic bacterium 
in the root structure. This suggests that if the plant is stressed, the first steps of the 
mechanisms to generate the symbiosis can be interrupted or inhibited by the 
presence of toxic elements. The presence of heavy metals may engage plant defence 
mechanisms resulting in a modulation of the entrance of any molecule or 
microorganism (Pawlowski, 2009). Figure 5B representing the nodule allocation per 
plant, shows that there is approximately the same mass of nodules for both species in 
0 % and 35 % tailings sand contents. Heavy metals seem to have an impact on the 
number of infection sites. Nodule development is not affected once Frankia is 
established in roots.    
 
 
To conclude, the increase of tailings sand contents caused a decrease in nodulation 
in both species of alders. Frankia’s tolerance to tailings sand extracts was present at 
35 % concurring with plant experiment results. Moreover, the increase or decrease of 
photosynthesis in stressful conditions is an important factor to determine plants 
energy investments in the recruiting of Frankia. Heavy metals can interfere with plants 
photosynthesis, growth and development by inducing oxidative stresses, interfering 
cellular processes (Nagajyoti, P. C. et al., 2010) and disadvantaging the symbiotic 
establishment of Frankia, which is noticed in this study.    
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4.5.3 METAL CONTENT OF THE LEAVES 
 
 
Heavy metal toxicity in plants varies with plant species, specific metal, concentration, 
chemical form and soil composition and pH (Nieboer and Richardson, 1980). Many 
heavy metals are essential for plant growth while some are highly toxic such as Hg, 
Ag, Pb and Ni (non-essential trace elements) (Nieboer and Richardson, 1980). Heavy 
metals such as Cu, Zn, Fe, Mn, Mo, Ni and Co are essential micronutrients (Reeves 
and Baker 2000) but an excess uptake to the plant requirements can result in toxic 
effects (Monni et al. 2000; Blaylock and Huang 2000). 
 
 
Both alder species showed similar leaf microelemental composition in response to the 
experimental conditions (see Supp. table 3), with some exceptions. All elements of 
potential environmental concern (Cr, Cu, Zn, As, Cd, Sd, W, Tl, Pb) are highly similar 
in the 0 % and 35 % of tailings sand content for nodulated alders (exception of Ni) 
(see table 1). In the substrates, an important difference in elements Na, P, K, Ca, V, 
Co, Cu, Zn and Pb was notice between the pristine sand and the different 
concentrations of Doyon mine’s tailings sand which is exposed in the Supp table 2 
(element composition analysis). In Québec’s Soil Protection and Rehabilitation of 
Contaminated Sites Policy, specific soil criteria are presented to characterize 
contaminated lands (MDDELCC, 2016). Doyon mine’s tailings sand show high levels 
of Mn, Cu and Zn (heavy metals) when consulting the grid of generic criteria for soils.         
 
 
Total quantities of heavy metals in leaves, considering the biomass of leaves 
produced, was higher in the control (0 % tailings sand content), especially for 
nodulated alders (see Supp table 3). A negligible metal transfer seems to occur in 
35 % tailings sand content for nodulated alders, resulting in the presence of relatively 
healthy plants. Overall, the elemental composition of leaves of nodulated plants in 
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0 % and 35 % tailings sand contents are similar (see figure 4 and table 1). This 
demonstrated that alders are still able to fulfill their proper metabolic duties, which 
could explain their relative good performance in these specific conditions.  
 
 
At higher concentration of tailings sand (65 % and 100 %), plants’ performances 
decreased, which correlated with a relative reduction of essential elements such as 
Ca, K, Mn, and P in the leaves (see Supp. Table 3). Though, terrigenous elements 
such as Ag, As, Cu, Sb, Se, Pb, Tl, V and W seem relatively stable in the composition 
of non-nodulated alder leaves. Elements Al, Cd, Co, Cr, Fe, Mg, Na, Ti and Zn seem 
to increase in non-nodulated alder leaves in high tailings sand contents. In Mirsa and 
Mani (1991), the general range of concentrations (µg/g) of a few environmentally 
important heavy metals in plants are exposed showing, in comparison with the results 
of this study, that the elements Ni, As, Cd, Sb, W and Pb are also higher in alders 
growing in Doyon mine’s tailings sand. The phytotoxicity of Zn and Cd is indicated by 
decrease in growth and development, metabolism and an induction of oxidative 
damage in various plant species (Nagajyoti, P. C. et al., 2010). High concentrations of 
Pb can lead to adverse effects on morphology, growth and photosynthetic processes 
of plants (Nagajyoti, P. C. et al., 2010). Pb is also known to affect photosynthesis by 
inhibiting activity of carboxylating enzymes (Stiborova et al. 1987). Ni can affect the 
lipid composition and H-ATPase activity of the plasma membrane of plants (Ros et al. 
1992).  
 
 
It was not possible to decipher if plants’ performances were mainly affected by the 
presence of heavy metal at higher concentration in the substrate or by a low content 
in essential nutrients for photosynthesis such as Mn or K in Doyon mine’s tailings 
sand (see Supp. table 2 and 3), or a combination of both. It is however possible to 
state that the tailings sand impaired the normal elemental uptake of Alnus at the 
highest concentrations (65 % and 100 % tailings sand content). In terms of 
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environmental dispersal potential of heavy metals, the highest levels of heavy metals 
in leaves in 100 % tailings sand content may not be a critical issue as plants did not 
yield much biomass (see Supp. table 3). For nodulated alders in 0 % and 35 % 
tailings sand contents, elemental contents of alder leaves are similar, suggesting a 
possible control in heavy metals uptake towards aerial parts.  
 
 
In 0 % tailings sand content, metal analysis also revealed that non-nodulated alders 
contained more Mo in their leaves than nodulated alders (see Supp. table 3), 
confirming our previous report (Bélanger et al., 2013). In this study, we argue that 
alders’ rhizosphere will be enriched with high levels of bioavailable Mo at leaf fall 
which may enhance the N-fixation capability of free-living microorganisms in its 
rhizosphere. Interestingly, this increase is not as dramatic in the presence of tailings 
sand. Overall those results suggest that a negligible transfer of heavy metals, similar 
to what happened in pristine sand content, would occur when using Alnus species for 
revegetation of tailings sand, even if high biomass is produced (as in 35 % tailings 
sand content). 
 
 
4.6. CONCLUSIONS   
 
 
In conclusion, this study has shown that Frankia strain ACN10a can resist 
concentrations of 35 % tailings sand extracts. We measured near normal cellular 
respiration and cell proliferation for a two-week exposure. In the plant experiment, 
nodulated A. rugosa plants developed overall more biomass than nodulated A. crispa 
plants, at low contents of tailings sand, making them better candidates for 
rehabilitation of reclamation sites. On the other hand, the increase in tailings sand 
contents caused a rapid decrease in nodulation performances for alders. 
Photosynthesis represents an important factor to determine the presence of a 
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symbiotic establishment. Indeed, the increase in chlorophyll concentrations in plants 
can in fact be a result of a better supply of nitrogen via Frankia. Nonetheless, the 
recruiting of Frankia can be interfered by the presence of heavy metals where pants’ 
defence mechanisms can modulate the entrance of any molecule or microorganism. It 
is possible that the capacity of plants to establish a symbiosis is dependent of their 
capacity to increase their photosynthesis metabolism. If photosynthesis is affected by 
heavy metal exposure, it is possible that the nodulation process will also be affected. 
In order to better prepare alders for site reclamation, a pre-inoculation of plants with 
Frankia, at the greenhouse stage appears advisable. This will allow alders to 
establish a symbiotic relationship with the bacteria before experiencing the normal 
stress of transplantation, compounded by heavy metal stress. Finally, metal transfer 
from tailings sand to alder leaves in our study conditions was not very pronounced. 
Plants that had the highest metal contents produced little biomass, which suggests a 
limited concern for metal dispersal in the environment through seasonal leaf fall. The 
authors however recommend caution and monitoring of such parameters in 
reclamation settings. Nodulated plants in 0 % and 35 % tailings sand contents 
showed similar leaf composition (suggesting a signature for healthy alders) whereas 
non-nodulated alders showed a different metal pattern. This demonstrates the 
profound effect the actinorhizal symbiosis has on the composition of leaves (i.e. Mo 
accumulation in non-nodulated alders) and that healthy nodulated plants maintained a 
better internal homeostasis despite external influences of a metal-contaminated 
environment. The actinorhizal symbiosis surely provides a metabolic advantage to 
these plants and should contribute therefore to reclamation success.  
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6. SUPPLEMENTARY MATERIALS 
 
 
 
 
Supplementary figure 1. Layout of the polycarbonate containers in the plantarium. 
Inoculated plants with Frankia are represented by the light color containers and non-
inoculated plants are represented by dark color containers.  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 65 
 
Supplementary table 1. Concentrations (in ppm) of environmentally important 
elements in acidogenic tailing sand aqueous extracts 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
0% 20% 35% 50% 65% 75% 100%
Elements
Cr 0 0,28 0,49 0,70 0,90 1,04 1,39
Ni 0 5,23 9,15 13,07 16,98 19,60 26,13
Cu 0 24,78 43,36 61,94 80,52 92,91 123,88
Zn 0 4,00 7,00 10,00 12,99 14,99 19,99
As 0 0,00 0,00 0,01 0,01 0,01 0,01
Cd 0 0,14 0,24 0,35 0,45 0,52 0,69
Sb 0 0,41 0,71 1,02 1,33 1,53 2,04
W 0 0,01 0,01 0,02 0,02 0,02 0,03
Tl 0 0,00 0,01 0,01 0,01 0,02 0,02
Pb 0 0,00 0,01 0,01 0,01 0,02 0,02
Concentrations of acidogenic tailing sand aqueous extracts (in ppm)
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Supplementary table 2. Concentrations of elements in different concentrations (0 %, 
35 %, 65 % and 100 %) of tailings sand. SD is standard deviation. 
 
 
 
Elements
Sand only 
(ppm)
SD
35% of tailing 
sands (ppm)
SD
65% of tailing 
sands (ppm)
SD
100% of tailing 
sands (ppm)
SD
B 0,5 0,5 0,7 0,6 1 1 1 2
Na 31 9 193 65 331 121 493 186
Mg 5049 2241 5107 672 5157 1248 5215 1920
Al 5291 2201 5621 833 5905 1548 6235 2381
P 316 97 460 99 583 184 727 283
K 230 72 683 194 1071 361 1524 555
Ca 701 193 5691 1942 9969 3607 14959 5549
Sc 1,6 0,7 2 0,3 2 0,6 3 0,9
Ti 189 51 194 28 197 51 202 79
V 9 3 10 2 12 3 14 5
Cr 22 10 20 2 18 4 16 6
Fe 340 139 353 43 365 81 378 124
Mn 13556 5414 22656 4391 30456 8156 39556 12547
Co 7 3 11 2 14 4 18 6
Ni 50 19 35 1 22 2 8 3
Cu 8 3 494 146 911 270 1397 416
Zn 28 11 124 27 207 49 303 76
As 4 2 4 0,5 4 1 4 2
Se 0,7 0,3 2 0,5 2 0,8 3 1
Mo 0,1 0,04 1 0,3 2 0,6 3 0,9
Ag 0 0,003 2 0,4 3 0,8 5 1
Cd 0,1 0,02 0,5 0,1 0,8 0,2 1 0,3
Sb 0,01 0,01 0,01 0,002 0,01 0,0 0,01 0,01
Ba 13 4 20 4 27 7 34 11
W 0,01 0,01 0,1 0,02 0,1 0,03 0,2 0,05
Tl 0,01 0,01 0,01 0,002 0,01 0,003 0,02 0,01
Pb 4 1 6 1 9 2 12 3
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Supplementary table 3. Total element concentrations (in ppm) in alder leaves grown in different concentrations of 
tailings sand. SD is standard deviation.  
 
 
n
Element Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD
B 12 3 27 7 - - - - 68 20 54 11 56,2 0,3 32 18
Na 52 108 17 13 - - - - 191 153 202 124 598 284 2659 814
Mg 2688 361 2820 463 - - - - 2125 358 3795 363 3228 628 4133 531
Al 459 331 183 91 - - - - 111 18 247 50 605 514 2820 1631
P 1196 228 858 220 - - - - 2723 439 1005 168 482 354 2365 1319
K 4526 647 5504 693 - - - - 9477 1392 9613 3782 7629 3916 5861 4271
Ca 2993 495 3558 884 - - - - 16614 200 10053 4268 4869 2456 10040 4006
Sc 0,1 0,1 1 2 - - - - 0,10 0,02 0,09 0,02 0,27 0,24 0,6 0,3
Ti 4 2 3 0 - - - - 4 1 5 2 8 5 35 18
V 0,0 0,1 0,05 0,03 - - - - 0,18 0,05 0,2 0,1 0,2 0,2 2 1
Cr 0,8 0,5 0,7 0,3 - - - - 3,1 2,1 1 0 12,1 9,9 10 6
Fe 192 169 129 25 - - - - 211 43 303 121 429 279 8003 715
Mn 4179 1372 6547 2153 - - - - 10622 1191 11437 1982 4915 1568 907 277
Co 5 1 9 1 - - - - 1 0 18 5 16 8 24 5
Ni 56 13 94 22 - - - - 33 5 200 30 112 53 61 40
Cu 8 2 8 2 - - - - 25 3 68 150 24 0 183 63
Zn 13 2 10 2 - - - - 19 4 32 41 65 61 78 37
As 0,3 0,1 0,3 0,1 - - - - 1,0 0,1 0,6 0,1 0,5 0,2 3,92 6,03
Se 0,6 0,2 1,2 0,4 - - - - 3,1 0,1 2 0 2 0 3 1
Mo 0,03 0,02 0,03 0,03 - - - - 2 1 0,1 0,0 0,1 0,1 2,7 2,5
Ag 0,008 0,000 0,008 0,000 - - - - 0,009 0,002 0,010 0,006 0,008 0,000 0,034 0,024
Cd 0,06 0,02 0,10 0,04 - - - - 0,50 0,12 0,5 0,3 0,11 0,10 0,22 0,19
Sb 0,01 0,01 0,01 0,01 - - - - 0,02 0,01 0,02 0,00 0,04 0,03 0,1 0,1
Ba 0,006 0,003 0,01 0,02 - - - - 120 14 7 2 6 1 8 5
W 0,03 0,01 0,03 0,02 - - - - 0,04 0,01 0,03 0,01 0,01 0,01 0,03 0,02
Tl 117 36 5 0 - - - - 0,009 0,005 0,006 0,004 0,006 0,003 0,02 0,02
Pb 0,18 0,08 0,07 0,03 - - - - 0,30 0,07 0,2 0,1 0,7 0,8 0,8 0,8
35% Mine Tailing 65% Mine Tailing 100% Mine 
16 5 0 0 3 7 2 3
Control (0%) 35% Mine Tailing 65% Mine 100% Mine Control (0%)
Alnus rugosa
Nodulated alder shrubs (ppm) Non nodulated alder shrubs (ppm)
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n
Element Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD Average SD
B 20 4 33 - - - - - 43 9 50 11 41 5 127 176
Na 96 203 8 - - - - - 159 296 265 362 416 524 2239 456
Mg 3743 517 3183 - - - - - 4026 916 4072 992 4915 1016 5208 266
Al 281 195 215 - - - - - 88 28 367 106 594 286 4471 434
P 1303 293 1270 - - - - - 1687 564 1250 309 868 239 1594 1321
K 7360 1108 13122 - - - - - 7356 2099 14481 3672 12453 1934 1446 1778
Ca 8378 1112 6557 - - - - - 11901 1950 9265 2002 6927 1353 17041 4736
Sc 0,10 0,04 0,10 - - - - - 0,08 0,02 0,12 0,03 0,13 0,02 1,4 1,2
Ti 3 0 3 - - - - - 3 0 7 4 13 11 86 79
V 0,06 0,04 0,02 - - - - - 0,09 0,03 0,2 0,1 0,5 0,4 4 3
Cr 0,671 0,311 0,71 - - - - - 1,0 0,5 3 5 1,5 0,5 17 11
Fe 193 68 114 - - - - - 142 34 389 188 744 522 11677 7570
Mn 4527 1014 5941 - - - - - 5297 1059 7455 2058 4854 955 885 84
Co 8 3 23 - - - - - 5 1 33 8 36 11 42 1
Ni 43 15 125 - - - - - 26 7 204 49 145 46 54 7
Cu 10 3 5 - - - - - 10 4 14 7 15 7 317 182
Zn 25 17 30 - - - - - 38 10 70 112 48 13 210 212
As 0,2 0,1 0,2 - - - - - 0,6 0,1 0,4 0,3 0,5 0,9 0,17 0,03
Se 1,5 0,5 1,8 - - - - - 1,6 0,3 3 1 2 1 3 1
Mo 0,1 0,2 0,1 - - - - - 2 1 0,4 0,3 0,1 0,1 0,6 0,3
Ag 0,009 0,001 0,008 - - - - - 0,009 0,004 0,009 0,002 0,012 0,006 0,014 0,008
Cd 0,11 0,05 0,37 - - - - - 0,18 0,06 0,4 0,1 0,21 0,07 0,25 0,07
Sb 0,02 0,02 0,01 - - - - - 0,02 0,01 0,02 0,01 0,02 0,01 0,07 0,09
Ba 134 22 4 - - - - - 104 27 6 3 3 2 45 61
W 0,06 0,02 0,04 - - - - - 0,06 0,02 0,05 0,02 0,02 0,02 0,06 0,06
Tl 0,005 0,003 0,004 - - - - - 0,005 0,002 0,006 0,004 0,005 0,002 0,1 0,1
Pb 0,20 0,06 0,05 - - - - - 0,16 0,05 0,2 0,1 0,2 0,2 1,0 0,9
20 13 216 1 0 0 11
Alnus crispa
Nodulated alder shrubs (ppm) Non nodulated alder shrubs (ppm)
Control (0%) 35% Mine Tailing 65% Mine 100% Mine Control (0%) 35% Mine Tailing 65% Mine Tailing 100% Mine 
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CHAPITRE 3  
 
OBSERVATION DE LA CAPACITÉ DE COLONISATION DE FRANKIA ACN10A ET 
D’ENDOPHYTES CHEZ L’AULNE RUGUEUX ET L’AULNE CRISPÉ PENDANT ET 
APRÈS UNE EXPOSITION AUX RÉSIDUS MINIERS AURIFÈRES ACIDOGÈNES  
 
 
 
1. INTRODUCTION 
 
 
Les résidus miniers de la mine Doyon présentent des conditions difficiles pour la 
croissance d’organismes vivants tels que des plantes et des microorganismes. La 
capacité de colonisation des aulnes par Frankia ACN10a a été explorée dans le but 
d’évaluer si cette dernière pouvait survivre et croître de manière saprophyte dans les 
résidus miniers de la mine Doyon (Premier volet). Par la suite, il y a une possibilité 
que certaines bactéries ou actinobactéries aient pu s’adapter à ces conditions arides 
naturellement. Les microorganismes écoadaptés aux résidus miniers et pouvant 
établir une symbiose avec les aulnes seraient très précieux pour l’avancement des 
techniques de revégétalisation du site de la mine Doyon (Deuxième volet).  
 
 
La souche Frankia ACN10a a une bonne tolérance aux métaux comme mentionnée 
dans Bélanger et al. (2011b) et dans le chapitre précédent lorsque celle-ci a été mise 
en contact avec des concentrations d’extrait aqueux de résidus miniers acidogènes. 
De plus, cette souche infecte efficacement les aulnes lorsque les conditions 
environnementales sont adéquates. Parmi les plantes actinorhiziennes, l’aulne 
rugueux et l’aulne crispé ont été choisis en fonction de leur potentiel symbiotique et 
de leur distribution géographique. En effet, l’aulne rugueux est une plante préférant 
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les milieux humides lui conférant un avantage lorsque le sol se gorge d’eau (Daly, 
1966, Roy, 2015). L’aulne crispé pousse bien dans les milieux secs en altitude lui 
donnant donc une capacité à résister à la sécheresse (Rhoades et al, 2001, Roy, 
2015). Les semences des deux espèces végétales proviennent de la région de 
l’Abitibi-Témiscamingue près de l’emplacement de la mine Doyon. Ceci était un 
critère important de sélection puisqu’il est primordial d’utiliser des plantes indigènes à 
la région où s’exécutent les travaux de revégétalisation. Une approche importante 
pour étudier l’impact des résidus miniers sur la symbiose actinorhizienne chez l’aulne 
est l’utilisation de conditions gnotobiotiques (seulement Frankia présente comme 
microorganisme) où les conditions abiotiques et biotiques sont contrôlées. Pour le 
recrutement des endophytes, une technique in planta a été utilisée en laboratoire afin 
d’étudier la colonisation des plantes par la microflore bactérienne des résidus miniers 
(détaillé dans Bélanger et al, 2011b).   
 
 
La symbiose actinorhizienne procure aux plantes hôtes une capacité supérieure à 
s’adapter aux habitats hostiles. Sans cette entraide, le taux de survie des plantes et 
des microorganismes serait inférieur à celui observé lorsque la symbiose est effective 
(Roy et al, 2007; Lefrancois et al, 2010; Bissonnette et al, 2014). Dans le cas de 
l’association Frankia-alnus, les deux organismes bénéficient de plusieurs avantages 
pour leur survie. Frankia retire une protection physique lorsqu’elle colonise les 
cellules corticales des nodules racinaires chez la plante hôte. Elle est ainsi épargnée 
des fluctuations climatiques et environnementales et des autres bactéries ou 
champignons compétiteurs pouvant nuire à son développement (Pujic and Normand, 
2009; Pawlowski and Demchenko, 2012). De plus, il est connu que l’oxygène peut 
dénaturer la nitrogénase et empêcher la fixation de l’azote atmosphérique. L’organe 
nodulaire agit comme barrière protectrice (Huss-Danell, 1997). La plante doit 
approvisionner les nodules en composés carbonés et en énergie pour soutenir les 
réactions métaboliques de la bactérie. Ceci représente une des plus grandes 
contributions énergétiques de la plante (Valverde et Huss-Danell, 2008).  
 70 
 
La nodulation est un phénomène spécifique au génotype de la plante et de Frankia 
comprenant aussi les facteurs environnementaux pouvant affecter les deux 
organismes (Chaia et al, 2010). Il existe des mécanismes de spécificité symbiote-
hôte basés sur des principes de signaux et de récepteurs entre les espèces et 
souches (Wall, 2000). La présence d’autres microorganismes du sol semble 
influencer positivement l’établissement symbiotique. Par exemple, le champignon 
ectomycorhizien Alpova diplophloeus augmente le taux de nodulation de 30 % par sa 
capacité à fournir un apport en eau, en phosphore et des phytohormones à la plante 
tout en la protégeant de certains stress environnementaux (Monzon and Azcon 2001; 
Roy et al, 2007). Par le fait même, des bactéries du sol telles que Pseudomonas, 
Streptomyces, Actinoplanes, Micromonospora, et Bacillus peuvent favoriser la 
nodulation chez certaines espèces d’aulnes. (Knowlton et al., 1980; Zimpfer et al., 
2004; Solans et al., 2009).  
 
 
La température, la luminosité et le cycle des saisons, la profondeur du sol et l’altitude 
du terrain peuvent influencer le taux d’infectivité de Frankia. Un taux d’humidité trop 
élevé du sol peut inhiber l’établissement symbiotique ce qui est logique puisque 
Frankia est une bactérie microaérophile (Dawson, 2008). Un sol riche en azote inhibe 
la nodulation (Kohls et Baker, 1989; Martin et al, 2003). La salinité élevée du sol 
entraîne des stress hydriques diminuant ainsi la capacité d’infectivité de la bactérie 
(Valdès, 2008). Les plantes-hôtes possédant naturellement des niches écologiques 
riches en sels sont très tolérantes aux fluctuations hydriques, de même que leurs 
symbiotes partageant la même niche (Valdès, 2008; Chaia, 2010). Ceci permet de 
stipuler qu’une souche de Frankia résistante aux résidus miniers de la mine Doyon 
dans ce projet pourrait exister et son identification serait d’un grand intérêt pour le 
domaine de la réhabilitation et revégétalisation de sites perturbés par l’activité 
industrielle.   
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1.1 PREMIER VOLET 
 
 
Il est connu que Frankia possède plusieurs morphologies en fonction de son 
environnement. Quelques études démontrent que Frankia se trouvant dans la 
rhizosphère de plantes (hôtes ou non) peut survivre de manière saprophyte en 
utilisant des sources de carbone provenant entre autres des exsudats racinaires 
(Smolander et Sundman,1987; Ronkko et al, 1993; Wickstrom and Garono, 2007). Il 
n’existe que très peu de littérature sur le potentiel de cette bactérie filamenteuse à 
croître librement dans le sol (Huss-Danell, 1997). Dans ce troisième chapitre, le 
comportement de Frankia dans un sol acidogène tel que les résidus miniers de la 
mine Doyon dans la région de l’Abitibi-Témiscamingue a été étudié davantage. Dans 
un premier temps, le degré de tolérance de la souche Frankia ACN10a face à 
différentes concentrations d’extrait aqueux de résidus miniers a été décrit dans le 
chapitre 2. Ces extraits contiennent les fractions d’éléments chimiques solubles et 
biodisponibles des résidus miniers. Frankia a démontré une tolérance appréciable 
envers ces extraits et une prolifération cellulaire intéressante. Il devenait donc 
possible, dans un deuxième temps, d’évaluer la viabilité de cette souche en contact 
direct avec les résidus miniers acidogènes sans l’aide de la plante hôte, ceci est 
l’objectif principal du premier volet. De plus, après un temps d’exposition Frankia-
résidus de deux semaines, des plantules d’aulnes ont été ajoutées à la matrice afin 
d’observer le potentiel de colonisation de la bactérie. Des nodules seront visibles sur 
les racines des plantes si la bactérie conserve son infectivité. Il est toutefois possible 
que Frankia ne réussisse pas à persister dans cette matrice en raison du stress ou 
d’un manque de nutriments. La bactérie peut ainsi devenir moins réceptive aux 
facteurs de nodulation sécrétés par les plantes résultant ainsi en une absence de 
colonisation (Pawlowski, 2001).   
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1.2 DEUXIÈME VOLET 
 
 
Par la suite, des essais in planta ont été effectués afin d’évaluer le potentiel de 
recrutement de bactéries endophytes chez l’aulne rugueux et l’aulne crispé dans les 
résidus miniers. L’hypothèse est basée sur l’idée que les résidus miniers retrouvés 
sur le territoire de la mine Doyon pourraient renfermer une diversité microbienne 
intéressante pouvant survivre en présence de métaux lourds et de pH acides. De 
plus, la teneur en eau des résidus miniers est très variable (environ de mai à 
septembre) créant ainsi des conditions difficiles de croissance. En effet, des 
conditions anoxiques peuvent être encourues lorsque les bassins de résidus miniers 
sont submergés d’eau (généralement pendant le mois de mai) autant que des 
conditions de sécheresse (vers la fin juillet) peuvent être prédominantes (Roy, 2015). 
Il était question tout d’abord d’observer la présence de bactéries symbiotiques dans 
les résidus miniers de la mine Doyon et d’étudier leur pouvoir de colonisation afin 
d’induire la nodulation chez l’aulne rugueux et l’aulne crispé. Une première 
expérience in planta consistait à mettre en contact les aulnes avec les résidus miniers 
non stérilisés. Le fait de ne pas stériliser les résidus miniers a permis de conserver sa 
flore microbienne. Suite aux résultats obtenus, une deuxième expérience in planta a 
été élaborée dans le but d’inoculer les plantules avec des extraits liquides des résidus 
miniers. Un des objectifs de ces expériences était d’isoler des bactéries du genre 
Frankia et des endophytes appartenant à d’autres genres se trouvant dans les 
nodules formés sur les racines des aulnes.  
 
 
Pour les deux volets, plusieurs variables mesurés ont été inspirées de la littérature 
pour évaluer l’établissement, le développement et l’efficacité de la symbiose entre 
Frankia et sa plante hôte. Premièrement, l’évaluation de l’établissement de la 
symbiose a été fait par le dénombrement nodulaire de chaque plante (Wheeler et al, 
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2001; Zimpfer et al, 2003; Echbab et al., 2007). Puis, le développement de la 
symbiose a été mesuré en prenant le nombre de nodules s’étant développés sur les 
racines de chaque plante et en divisant ce nombre par le poids sec racinaire de la 
plante (specific nodule number, SNN). L’allocation nodulaire est calculée en prenant 
le poids de la biomasse nodulaire de chaque plante divisé par la masse sèche totale 
de la plante associée, ce qui permettra de déterminer l’efficacité de la symbiose 
établie (Wheeler et al, 2001; Oliveira et al., 2005). Il est aussi possible d’évaluer le 
développement de la plante hôte en mesurant les poids frais ou secs des parties 
aériennes et racinaires (Wheeler et al, 2001; Oliveira et al, 2005). De plus, en 
mesurant la hauteur de la partie aérienne (du col racinaire au méristème apical) et le 
diamètre au col de la plante, le SVI (seedling volume index) peut être calculé. Cette 
valeur représente un indice volumétrique de la partie aérienne de la plante. Ceci est 
significatif puisque les plantes nodulées ont tendance à développer une partie 
aérienne très importante en raison de l’apport nutritif azoté provenant des bactéries 
symbiotiques. Effectivement, les effets bénéfiques de la symbiose actinorhizienne ont 
été démontrés plus d’une fois (Roy et al, 2007).  
 
 
Les travaux du premier volet de ce chapitre ont été réalisés principalement dans le 
but de mieux observer l’impact de la toxicité des résidus miniers sur la survie de la 
bactérie Frankia ACN10a saprophyte et si elle demeure infective suite à cette longue 
exposition. Par la suite, des travaux effectués en parallèle (deuxième volet) avaient 
pour but d’observer le potentiel naturel de colonisation de la microflore (endophytes 
ou Frankia) des résidus miniers lorsque des plantes actinorhiziennes sont introduites.  
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2. MATÉRIEL ET MÉTHODES 
 
 
2.1 ÉTAPES COMMUNES  
 
 
2.1.1 CULTURE DE FRANKIA 
 
 
La souche ACN10a a été cultivée en erlenmeyer à 30°C (statique) dans un milieu 
BAPS comme détaillé dans Bélanger et al, 2011a. Cette souche a été récoltée de 
manière identique au protocole dans Bélanger et al (2011b) pour l’obtention d’un 
culot et une concentration de 10 μl PCV/ml a été produite à l’aide d’une solution 
nutritive de Hoagland’s 0,1X avec 5 ppm d’azote (KNO3). Cet inoculum a été utilisé 
pour ensemencer 50 ml de concentrations différentes de résidus miniers et de sable 
sain en pot Mason 250 ml.  
 
 
2.1.2 STÉRILISATION ET GERMINATION DES GRAINES D’AULNES 
 
 
Les graines d’Alnus incana spp. rugosa et d’Alnus viridis spp. crispa ont été 
stérilisées en surface comme détaillée à la section 3.3 du Chapitre 2 sans 
modification. La germination des graines a été effectuée selon le protocole de 
Bélanger et al (2011b) étant décrit partiellement à la section 3.3.2 du Chapitre 2. Les 
graines ont été incubées au plantarium jusqu’à l’obtention de plantules ayant de 1 à 4 
feuilles.  
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2.1.3 TRANSFERT DES AULNES ET L’INOCULATION 
 
 
Toutes les manipulations concernant les plantes ont été effectuées sous une enceinte 
de sécurité biologique. Les plantules ayant atteint le stade de 1 à 4 feuilles ont été 
ensuite transplantées dans les Magenta® à raison de deux plants par contenant. Ces 
Magentas® contenaient différentes concentrations de résidus miniers acidogènes et 
de sable stérile. Les substrats sont détaillés à la section 2.5 des étapes spécifiques 
du chapitre 3 pour chacun des volets. Les Magentas® sont ensuite placés dans des 
bacs en polycarbonate afin de maintenir un environnement stérile lors de leur 
incubation au plantarium.       
 
 
2.1.4 RÉCOLTE ET DISSECTION DES PLANTES 
 
 
Après 18 semaines de croissance au plantarium, les plantes ont été récoltées afin de 
procéder à des déterminations morphométriques. Le paramètre principal à évaluer 
était la formation de nodules au niveau des systèmes racinaires. Le dénombrement 
nodulaire consiste à compter tous les nodules présents sur les racines de chaque 
plante. Le nombre spécifique de nodules (SNN) est calculé en divisant le nombre de 
nodules par la biomasse sèche racinaire de chaque plante. Le rapport entre le 
nombre de nodules a été calculé en divisant le poids sec total des nodules par le 
poids sec total de chaque plante. Ces paramètres ont permis d’évaluer l’impact de 
l’établissement symbiotique sur le développement des plantes dans les conditions 
expérimentales (voir la section 3.4 du chapitre 2). Pour le deuxième volet, les nodules 
ont été prélevés à l’aide d’un scalpel et d’une lame puis conservés pour procéder à 
des techniques d’isolement afin d’obtenir une ou des souches purifiées. Pour se faire, 
les nodules seront stérilisés avec de l’éthanol 95% pendant 5 minutes, puis avec de 
l’hypochlorite de sodium 5,25% pendant 10 minutes. Trois rinçages ont été ensuite 
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exigés avec de la saline 0,85%. L’incubation des nodules dans du PVP-PBS 3,0% 
pendant 10 minutes permet de neutraliser les composés phénoliques toxiques envers 
Frankia provenant des nodules fissurés. Puis, cinq lavages sont nécessaires pour 
éliminer la solution de PVP-PBS 3,0%. Les nodules stériles ont été alors broyés à 
l’aide d’un pilon et mortier en acier inoxydable stérile puis étalé sur des géloses 
nutritives (BAPS/Gellan Gum, YTS250, Shaeffer’s et TSA avec 10 µg/ml de 
cycloheximide). Des techniques de biologie moléculaire pourront être faits par la suite 
afin d’identifier les souches. Une extraction d’ADN à partir des colonies isolées et une 
amplification grâce aux amorces rpoD-1 permettra de confirmer la présence du genre 
Frankia (la technique est détaillée dans Bernèche-D’amours et al, 2011).  
 
 
Ensuite, la hauteur des parties aériennes et le diamètre au col sont généralement pris 
pour évaluer le SVI (seedling volume index) de chacune des plantes. Le poids sec 
des parties aériennes et des parties racinaires des plantes permettent d’évaluer la 
production totale de biomasse en fonction des conditions expérimentales (voir la 
section 3.4 du chapitre 2).  
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2.2 ÉTAPES SPÉCIFIQUES 
 
 
2.2.1 PREMIER VOLET  
 
 
2.2.1.1 PRÉPARATION ET INOCULATION DU SUBSTRAT 
 
 
Des mélanges de résidus miniers de 0% (que du sable sain) et de 20% (20% de 
résidus miniers et 80% de sable sain) ont été produits et déposés dans des 
Magentas®. Le volume total d’un Magenta® est de 320 ml et 80 ml de ce volume est 
destiné à de la perlite grossièrement concassée. Donc, les mélanges de résidus 
miniers remplissent le volume restant (240 ml). Ceux-ci ont été humectés avec 75 ml 
de solution nutritive puis stérilisés par autoclave. Par la suite, 50 ml de chaque 
mélange de résidus miniers est prélevé de manière stérile sous une enceinte de 
sécurité biologique et transférée dans un pot Mason de 250 ml. Ces pots ont ensuite 
été inoculés avec 10 μl PCV de Frankia ACN10a dans 50 ml de résidus miniers et ont 
été incubés pendant 14 jours à température pièce et à l’obscurité. Les couvercles des 
pots Mason ont été faiblement vissés pour permettre un échange gazeux sans 
toutefois contaminer les échantillons.  
 
 
2.2.1.2 TRANSFERT DU SUBSTRAT EN MAGENTA® STÉRILE ET DES PLANTULES 
D’AULNES 
 
 
Après la période d’incubation, les volumes de 50 ml de chaque concentration de 
résidus miniers ont été retransférés dans leur pot d’origine et bien mélangé. Des 
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contenants de Magenta® ont été préparés de manière stérile pour chacun de ces 
échantillons de sols (voir la figure 5). Les plantules ayant été cultivées stérilement sur 
milieu de germination ont été transférées à raison de deux plantes par Magenta®. 
Ces derniers ont ensuite été placés dans des bacs en polycarbonate préalablement 
préparés et stérilisés (détaillé à la section 3.3.1 du Chapitre 2). La figure 6 indique 
l’emplacement des Magentas® dans ces bacs. Quatre Magentas® ont été préparés 
pour chaque condition (0% et 20%). Les plantes ont été arrosées de manière 
hebdomadaire avec une solution nutritive de Hoagland’s 0,1 X contenant 5 ppm 
d’azote.  
 
 
 
 
Figure 5. Schématisation des étapes pour l’inoculation des concentrations de résidus 
miniers de 0 % et 20% avec Frankia.  
 
 
Pot Mason 1L 
contenant  240 ml de 
sol (0% ou 20%) + 
80 ml de perlite
Pot Mason 250 ml 
contenant  50 ml de 
sol pour inoculation 
avec Frankia
0%
0%
20%
20%
Retransférer le 
50ml de sol dans 
son pot d’origine 
pour mélanger 0% 20%
Produire des Magenta®
à partir des sols mélangés 
 79 
 
 
 
Figure 6. Emplacement des Magenta® contenant des concentrations de résidus 
miniers de 0 % et de 20% inoculé avec Frankia dans les bacs de polycarbonate 
stérile.  
 
 
2.2.2 DEUXIÈME VOLET 
 
 
2.2.2.1 PRÉPARATION DU SUBSTRAT NON STÉRILISÉ EN MAGENTA® 
 
 
Des échantillons de résidus miniers de la mine Doyon ont été prélevés et apportés au 
laboratoire. Ils ont été conservés à 4°C jusqu’à leur utilisation. Des concentrations 
différentes de 0, 35, 65 et 100% ont été préparées en diluant les résidus miniers avec 
du sable sain stérile puis placées dans des Magentas®. Les résidus miniers n’ont pas 
été stérilisés afin de conserver sa microflore bactérienne naturelle. Les Magentas® 
ont été ensuite mis dans des bacs en polycarbonate stériles préalablement préparés 
et stérilisés comme détaillé à la section 3.3.1 du chapitre 2. 16 plantes d’A. rugosa et 
16 plantes d’A. crispa ont été produites pour chaque condition de résidus miniers (0, 
35, 65 et 100%). Une fois placés dans leur bac en polycarbonate (total de 8 bacs) de 
manière stérile, les microorganismes des résidus miniers compatibles avec les aulnes 
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pourront théoriquement coloniser les racines des plantes. Les plantes ont été 
arrosées de manière hebdomadaire avec une solution nutritive de Hoagland’s 0,1 X 
contenant 5 ppm d’azote sous une enceinte de sécurité biologique. Un bac a été 
consacré pour les témoins positifs et négatifs soit 4 plantes Alnus rugosa et 4 plantes 
Alnus crispa inoculées avec Frankia (témoin positif) puis, 4 plantes Alnus rugosa et 4 
plantes Alnus crispa non-inoculées (témoin négatif). 
 
 
2.2.2.2 PRÉPARATION DE L’EXTRAIT AQUEUX DE RÉSIDUS MINIERS  
ET DE SABLE 
 
 
Un extrait aqueux des résidus miniers a été préparé dans le but d’extraire la 
microflore de cette matrice. Cette technique a été exécutée pour contrer l’impact des 
contaminations produites par des champignons et des algues. Celles-ci ont fait 
surface lorsque les plantules d’aulnes ont été en contact direct avec les résidus 
miniers non stériles (première expérience du deuxième volet). Cet extrait a été 
préparé en utilisant 30 ml d’une solution d’extraction (1.6775 g/l Na2P2O7·10 H2O, pH 
7,0) et 10 g de résidus miniers dans des tubes Falcon 50 ml (Stansted, England) 
ayant été agitée sur un support rotatif pendant 30 minutes puis décanté pour 2 
minutes. Cette solution fraîchement préparée a ensuite été utilisée pour inoculer des 
plantules d’aulne (2 ml/plantes) qui étaient préalablement transférées dans des 
Magenta® (2 plantes/Magenta®) contenant du sable sain stérile. Ceux-ci ont aussi 
été placés dans des bacs en polycarbonate préalablement stérilisés comme détaillé à 
la section 3.3.1 dans le Chapitre 2 puis incubé au plantarium. 56 plantes d’Alnus 
rugosa et de 56 plantes d’Alnus crispa ont été transférées pour un total de 7 bacs. La 
présence de bactéries symbiotiques dans l’extrait aqueux de résidus miniers devra 
permettre la colonisation des racines des aulnes.  
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3. RÉSULTATS 
 
 
3.1 PREMIER VOLET 
 
 
3.1.1 EXPOSITION DE FRANKIA ACN10A AUX RÉSIDUS MINIERS AVANT  
LA MISE EN CONTACT AVEC DES PLANTES HÔTES.  
 
 
Des mélanges de résidus miniers de 0% (sable sain stérile) et de 20% ont été 
préparés et inoculés avec Frankia ACN10a. Un temps d’incubation de deux semaines 
a été respecté pour chaque mélange afin d’évaluer la persistance de la bactérie dans 
les résidus miniers (Frankia a un temps de doublement cellulaire allant de 15 à 48 
heures en moyenne). Des plantules d’aulnes ont été introduites à ces matrices suite 
au temps d’incubation. Après environ 15 semaines, les plantes ne démontraient pas 
des aspects typiques d’un établissement symbiotique. Les plantes avaient des signes 
de carence en azote soit des feuilles vert pâle et parfois les pointes des feuilles 
étaient brunies. Visuellement, il était possible de constater la similarité entre la 
biomasse fraîche de chaque plante et leur morphologie était relativement identique 
(les plantes étaient petites et fragiles). Les poids secs n’ont pas été prélevés puisque 
les plantes ne démontraient pas de symbioses. En bref, il n’y a eu aucun 
établissement symbiotique et le développement des plantes était fortement lié à la 
source d’azote dans le milieu limitant ainsi la production de biomasse végétale. Lors 
du dénombrement racinaire, aucun nodule n’a été trouvé sur les racines des plantes 
autant chez l’aulne rugueux que l’aulne crispé dans les conditions 0 et 20% de 
résidus miniers.  
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La présence de nodules dans de faibles concentrations de contaminants tels que 0 % 
(sable seulement) et 20 % (20 % de résidus miniers et 80 % de sable sain) aurait pu 
amener la possibilité d’explorer des concentrations plus élevées en résidus miniers 
acidogènes (35 %, 65 % et 100 %). Toutefois, aucun nodule n’a été observé sur les 
racines des plantes dans ces deux conditions expérimentales. 
 
 
3.2 DEUXIÈME VOLET 
 
 
3.2.1 LES AULNES ET LA MICROFLORE DES RÉSIDUS MINIERS 
 
 
Les aulnes n’ont pas démontré de nodules 3 à 5 semaines après leur transfert dans 
les résidus miniers non stériles. Les plantes ont été récoltées plus tôt que prévu en 
raison d’une contamination par des champignons et des algues microscopiques. Les 
valeurs de biomasses sèches n’ont pas été déterminées par le fait même. Toutefois, 
une deuxième expérience a été effectuée afin d’éviter une telle contamination sur les 
plantes, en utilisant un extrait aqueux des résidus miniers. Cette expérience a été 
répétée deux fois avec des résidus miniers provenant de deux échantillonnages (été 
2013 et été 2014). Les biomasses sèches des plantes ont été déterminées afin 
d’évaluer leur développement. Les valeurs des biomasses totales sont représentées 
à la figure 7 démontrant une différence significative entre les témoins positifs 
(inoculés avec Frankia) et les plantes exposées à l’extrait. De plus, il n’y a aucune 
différence significative avec les témoins négatifs. Suite au dénombrement nodulaire, 
aucun nodule n’a été observé sur les racines des plantes. Toutefois, la symbiose 
actinorhizienne s’est installée tel qu’attendu dans les témoins positifs.  
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Figure 7. Biomasse sèche de (A) Alnus incana rugosa et de (B) Alnus viridis crispa 
inoculé avec l’extrait aqueux de résidus miniers provenant du premier 
échantillonnage des résidus miniers de l’été 2013. (C) Alnus incana rugosa et (D) 
Alnus viridis crispa inoculé avec l’extrait de résidus miniers échantillonné à l’été 2014. 
Une analyse statistique a été faite grâce à une analyse de variance (ANOVA) suivie 
d’un test de comparaison multiple de Tukey représentée par les lettres A et B. Les 
écarts types sont représentés par des barres d’erreur.  
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4. DISCUSSION 
 
 
4.1 PREMIER VOLET 
 
 
4.1.1 FRANKIA ACN10A EN PRÉSENCE DE RÉSIDUS MINIERS AVANT L’INTRODUCTION 
DE PLANTES HÔTES 
 
 
Pour cette expérience, Frankia ACN10a a été introduite dans 50 ml de résidus 
miniers à des concentrations de 0% (témoin positif) et 20% afin d’observer sa 
capacité à survivre dans ces matrices. Après 2 semaines d’incubation, des plantes 
ont été ajoutées au système afin d’évaluer la capacité de colonisation de Frankia 
suite à son exposition aux résidus miniers. Après environ 20 semaines, les plantes ne 
démontraient pas d’aspects typiques d’un établissement symbiotique. Les plantes 
avaient des signes de carence en azote soit des feuilles vert pâle et parfois les 
pointes des feuilles étaient brunies. Elles étaient très petites généralement en raison 
de leur seule source d’azote assimilable qui leur était accessible à partir de la solution 
nutritive de Hoagland’s 0.1X contenant 5 ppm d’azote. Autant chez l’aulne rugueux 
que chez l’aulne crispé, aucun nodule n’a été trouvé sur les racines des plantes lors 
du dénombrement racinaire. Il n’y a eu aucun établissement symbiotique ce qui a 
limité la production de biomasse végétale. Lors de la conception de cette expérience, 
il était fort attendu d’observer la présence de nodules en l’absence de résidus 
miniers. En effet, selon Normand et al (1984), Frankia ACN10a est compatible avec 
l’aulne rugueux et l’aulne crispé. L’absence d’infectivité peut être expliquée par 
l’hypothèse que la présence de métaux lourds empêcherait la prolifération 
bactérienne. Avant de produire plusieurs concentrations de résidus miniers, seules 
les conditions de 0 et 20% ont été testées afin de constater si Frankia pouvait 
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survivre de manière saprophyte et conserver son infectivité. Il a été démontré dans le 
Chapitre 2 que les plantes peuvent résister jusqu’à une concentration de 35 % de 
résidus miniers stériles, voilà pourquoi une concentration de 20 % a été employée : 
pour permettre un meilleur taux de survie des plantes. Comme aucune plante n’a 
démontré la présence de nodules dans ces conditions peu toxiques (même dans le 
témoin positif), il est possible d’exclure l’hypothèse selon laquelle les contaminants 
des résidus miniers affectent l’établissement symbiotique dans cette expérience. Il 
serait plus probable que la plante ait été affectée par la présence de métaux lourds 
que Frankia. En effet, il a été démontré au chapitre 2 que Frankia ACN10a tolère les 
contaminants biodisponibles de résidus miniers.  
 
 
Une autre supposition serait que la symbiose actinorhizienne serait un processus 
hautement régulé par les plantes par des mécanismes de rétroinhibition dépendant 
de la concentration en azote chez la plante (Wall et al, 2003). Lorsque les jeunes 
plantules sont stressées, l’établissement symbiotique n’est pas une priorité pour le 
développement de biomasse. La symbiose actinorhizienne est un processus très 
exigeant énergétiquement qui peut diminuer les capacités à la plante de croître 
(Lundquist, 2005, Bissonnette et al, 2014). En pratique, les plantes sont inoculées 
avant leur transfert en milieu stressé afin de bénéficier de la symbiose actinorhizienne 
dans des situations de réhabilitation de sol. L’établissement de la symbiose se produit 
grâce à des facteurs de nodulation déclenchés par des gènes spécifiques (tel que 
nodABC pour Rhizobium spp.) appartenant à la plante actinorhizienne (Pawlowski et 
Demchenko, 2012). Celle-ci sécrète les facteurs de nodulation lorsqu’elle désire 
établir une symbiose avec une ou certaines bactéries du sol. Il existe de nombreuses 
espèces d’endophytes compatibles avec les aulnes toutefois il semble que les 
conditions environnementales peuvent influencées les taux d’infectivité. Il a été 
démontré antérieurement que Frankia peut survivre de manière saprophyte dans un 
sol sain en utilisant des molécules de la rhizosphère des plantes comme sources de 
carbone (exsudats racinaires (Pawlowski et Demchenko, 2012), molécules produites 
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de la dégradation de biomasses par d’autres bactéries ou champignons 
microscopiques (Markham, 2005), phytohormones (Solans et al., 2011)), une bonne 
aération et peut-être même favorisé par l’interaction d’autres êtres vivants (plantes, 
bactéries, champignons) (Markham, 2005; Allison et al., 2009; Mirza, 2009; Péret et 
al., 2007; Kucho et al., 2010). 
 
 
Donc, cette expérience a démontré que la souche ACN10a ne faisait pas exception à 
la règle. Les résidus miniers utilisés étaient loin d’être similaire à la composition de la 
rhizosphère des aulnes et le manque de facteurs biotiques (microflore, exsudats 
racinaires, hormones) a pu affecter la croissance de Frankia. De plus, il est possible 
que le sable sain stérile ne contenait pas suffisamment d’éléments nutritifs pour 
maintenir la viabilité cellulaire et la prolifération cellulaire sur une période de deux 
semaines. Puisqu’il est physiquement possible de faire croître Frankia sur un milieu 
gélosé en laboratoire sans la présence d’une plante-hôte, le problème majeur 
causant l’absence de croissance de cette bactérie dans les résidus miniers de la 
mine Doyon est possiblement causé par le manque d’éléments nutritifs disponibles.  
 
 
4.2 DEUXIÈME VOLET 
 
 
4.2.1 LES AULNES ET LA MICROFLORE DES RÉSIDUS MINIERS 
 
 
La récolte des plantes a été effectuée plus tôt que prévu puisque les résidus miniers 
contenaient une forte microflore de champignons et d’algues microscopiques. Les 
plantes dans de telles conditions ont démontré une très courte croissance avant 
l’apparition de symptômes de maladies tels que des tissus nécrosés. Après environ 3 
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à 5 semaines après leur transfert, la majorité des plantes étaient affectées et 
démontraient très peu de chances de survie. Le tout a débuté par l’apparition d’un 
champignon microscopique de couleur blanche sur quelques feuilles. Puis, le 
noircissement des feuilles et des tiges a commencé. Ceci peut être expliqué par la 
stérilisation en surface des plantes utilisées sur les semences. La microflore à la 
surface des plantes était diminuée ou même absente due à la stérilisation. Les 
plantes n’ont pas pu résister à la présence des microorganismes présents dans les 
résidus miniers utilisés comme matrice dans les Magenta®. Par la suite, une odeur 
d’algues était perceptible dans les bacs de polycarbonate laissant croire qu’une ou 
quelques espèces d’algues microscopiques colonisaient la matrice ainsi qu’une 
apparition de cellules vertes opaques à la surface et à travers de la matrice. Par le 
fait même, ces algues ont certainement produit des déchets métaboliques qui ont 
possiblement modifié l’intégrité de la matrice. Ceci aurait pu être évité en emballant 
l’extérieur des Magentas® avec de l’aluminium pour éviter l’exposition de la matrice 
humide aux rayons lumineux des lumières du plantarium. Enfin, cette expérience a 
permis de constater avant tout que les résidus miniers renfermaient une microflore 
importante de champignons et d’algues microscopiques. Il y a donc une possibilité 
qu’une microflore bactérienne intéressante soit présente aussi. Dans ce même ordre 
d’idée, une extraction aqueuse des résidus miniers a été envisagée afin de diminuer 
la compétitivité des champignons et des algues microscopiques sur les plantes tout 
en permettant l’exposition aux bactéries composant cette microflore d’intérêt.  
 
 
4.2.2 LES AULNES ET L’EXTRAIT AQUEUX DE RÉSIDUS MINIERS 
 
 
Cet extrait aqueux a été utilisé afin d’exposer les plantes aux microorganismes en 
évitant de les mettre directement en contact avec les résidus miniers non stérilisés. 
Environ 20 semaines après l’inoculation de l’extrait aqueux, les plantes ont été 
récoltées et disséquées afin d’évaluer le nombre de nodules présents sur chaque 
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plante. Les biomasses sèches aériennes et racinaires ont aussi été mesurées pour 
chacune des plantes afin de permettre la comparaison entre le développement des 
plantes. Les valeurs des biomasses totales pour les deux essais sont représentées à 
la figure 7. Aucun nodule n’a été observé sur les racines des plantes. Pour contrer, 
les résidus miniers utilisés pour préparer l’extrait aqueux avait été prélevés sur le 
terrain depuis un minimum de 6 mois ce qui était relativement long pour la 
conservation de sa microflore. Les résidus miniers étaient entreposés dans des 
chaudières à 4°C (pas une condition optimale pour représenter l’environnement 
naturel des bactéries) et il est possible qu’un état anoxique ait pu s’installer après 
quelques mois d’entreposage. Un tel manque d’oxygène pourrait modifier la 
microflore naturelle des résidus miniers, réduire grandement la présence de Frankia, 
une actinobactérie aérobie.  
 
 
Pour remédier à cette situation, un deuxième prélèvement de résidus miniers a été 
fait à l’été 2014 sur le bassin de résidus miniers de la mine Doyon. L’extrait aqueux a 
été produit dès le retour au laboratoire afin d’extraire la plus grande quantité de 
microorganismes viables. L’expérience (essai 2) s’est déroulée exactement comme la 
première où les plantes ont été mises en Magenta® contenant du sable sain stérile et 
l’extrait aqueux de résidus miniers a été ajouté 4 semaines après le transfert des 
plantes. Environ 20 semaines après l’inoculation, les plantes ont été récoltées afin 
d’évaluer les mêmes paramètres (dénombrement nodulaire et biomasse sèche). 
Aucun nodule n’a été trouvé malgré l’effort d’utiliser du matériel fraîchement 
échantillonné. Les poids secs ont indiqué une similarité entre les plantes inoculées 
avec l’extrait aqueux de résidus miniers et les plantes non inoculées, démontrant que 
l’extrait n’a pas fourni d’avantages particuliers aux plantes. Il a été toutefois possible 
d’observer l’impact de la symbiose actinorhizienne au niveau des témoins positifs 
(inoculé avec Frankia) dans la figure 7.  
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La technique concernant l’extrait aqueux de résidus miniers et l’inoculation des 
plantes est utilisée au laboratoire pour des essais d’isolement de bactéries 
symbiotiques avec les aulnes. En effet, cette technique a été effectuée pour un projet 
similaire utilisant ainsi le même protocole détaillé dans ce chapitre afin d’isoler des 
bactéries symbiotiques contenues dans des sols adjacents à la mine Doyon. 
Plusieurs échantillons de sol dans la rhizosphère d’aulnes naturellement établis sur le 
site minier ont été prélevés, et ce, à différents endroits : dans la forêt en bordure des 
bassins de résidus miniers, près de la route principale de la mine, dans une région où 
il y a une accumulation de DMA sur le terrain minier, et sur la halde de roches 
concassées. Cette expérience a permis d’obtenir des résultats intéressants 
concernant les plantes en contact avec les extraits aqueux de la forêt adjacente aux 
bassins de résidus miniers entre autres (l’intégralité des résultats de cette expérience 
ne sera pas discutée en profondeur). Ces plantes ont développé des nodules 
racinaires, confirmant tout d’abord la présence de bactéries symbiotiques dans ce 
type de sol, mais aussi l’efficacité de la technique pour des essais d’isolement. Un 
autre point intéressant est qu’aucun nodule n’a été trouvé sur les plantes inoculées 
avec l’extrait aqueux de résidus de la halde de la mine Doyon supportant ainsi 
l’hypothèse que les procédés physicochimiques pour l’extraction de l’or affectent 
négativement la microflore de ces déchets industriels. Il semble que la colonisation 
naturelle d’espèces bactériennes actinorhiziennes au niveau du bassin de résidus 
miniers ou même de la halde soit limitée par ces facteurs abiotiques. Il est possible 
que les résidus miniers contiennent une concentration trop élevée en métaux lourds, 
cyanure ou que le pH soit trop bas pour favoriser leur introduction. Il n’est pas rare de 
rencontrer des sols affectés par l’exploitation minière ne pouvant se régénérer de 
manière autonome, et ce même des dizaines d’années plus tard (Lottermoser, 2007; 
Prach and Hobbs, 2008; Lefrançois, 2009).    
 
 
En somme, l’isolement d’endophytes ou de Frankia pouvant infecter les racines des 
aulnes et écoadaptés aux conditions des sites miniers n’a pas été possible dans le 
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cadre de ce projet pour la raison première que la microflore de ce type de résidus est 
très probablement détruite par les procédés miniers et les produits chimiques utilisés 
tels qu’une solution à base de cyanure.    
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CHAPITRE 4  
 
CONCLUSION 
 
 
Les techniques d’excavation et d’extraction de l’or détruisent l’intégrité des sols et 
génèrent une grande quantité de résidus miniers aux propriétés phytotoxiques. Dans 
le cas de la mine Doyon en Abitibi-Témiscamingue, la roche souterraine est 
composée de plusieurs métaux lourds et composés sulfurés qu’une fois exposée à 
l’air produisent de l’acide sulfurique. Cet acide est produit lentement sur une longue 
période de temps contribuant à acidifier les résidus miniers. De plus, les métaux 
lourds sont mobilisés lorsque le pH est bas, leur permettant alors de s’infiltrer dans 
les cours d’eau avoisinants ou dans les nappes phréatiques. Ce phénomène de 
drainage minier acide est un énorme problème environnemental pour les sites 
miniers actifs et orphelins. Selon la loi provinciale, les compagnies minières sont dans 
l’obligation de revégétaliser les sites afin de les restituer à leur état de productivité 
initiale. Jusqu’à présent, très peu d’options de réhabilitation des terres permettent la 
restauration complète du volume de résidus générés à la fin de l’exploitation minière. 
L’aulne est déjà employé par cette industrie où sa symbiose avec Frankia lui confère 
un avantage supplémentaire lui permettant de faire partie de stratégies de 
revégétalisation efficaces des sites perturbés.  
 
 
L’instauration d’un couvert végétal sur les sites contaminés grâce à une technique de 
phytoremédiation permettra de diminuer l’infiltration des précipitations dans le sol et 
ainsi restreindre la dispersion des métaux lourds. D’ailleurs, l’introduction de 
végétaux sur ces sites contribuera à les enrichir en biomasse et de produire une 
litière. Les racines vont aérer le sol et sécréter des exsudats racinaires permettant 
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ainsi le développement et le maintien d’une microflore au niveau de la rhizosphère. 
La phytoremédiation peut permettre la transformation d’un sol hostile en un sol sain.   
Dans le but ultime d’effectuer des techniques de revégétalisation sur le site de la 
mine Doyon, quelques expériences ont été faites afin de comprendre l’interaction 
entre les aulnes, Frankia et les résidus miniers. Tout d’abord, une première 
expérience visait à déterminer si Frankia pouvait établir la symbiose avec l’aulne 
rugueux et l’aulne crispé, lorsque ceux-ci sont en contact direct avec les résidus 
miniers. Dans cette même expérience, il a été question de savoir si la présence de la 
symbiose actinorhizienne pouvait promouvoir le développement des aulnes en 
comparant la production de biomasse des plants nodulés et non nodulés. Les plantes 
se trouvant dans les faibles concentrations ont mieux survécu que les plantes dans 
les hautes concentrations de résidus miniers. L’établissement symbiotique a été 
principalement affecté par la présence des résidus miniers acidogènes. Les résidus 
miniers pourraient être un facteur de stress perturbant les premières étapes de la 
nodulation chez l’aulne (phytohormones, flavonoïdes, exsudats racinaires). Cette 
expérience a aussi permis d’observer le développement normal de la bactérie une 
fois qu’elle se retrouve à l’intérieur des racines. Ces résultats indiquent que 
l’inoculation des plantes en serre avec l’actinobactérie Frankia avant leur exposition 
sur un site perturbé pourrait les avantager. Par la suite, la composition chimique des 
feuilles a été analysée afin de connaître le danger de translocation des contaminants 
des résidus miniers vers les parties aériennes des plantes. Lors de la sénescence 
des aulnes, si les feuilles contiennent des quantités importantes de métaux lourds, il 
serait problématique d’utiliser ces plantes pour la revégétalisation. Toutefois, il a été 
démontré que la composition des feuilles des aulnes ayant survécu dans les faibles 
concentrations de résidus miniers ressemble à celle du témoin positif. Pour les 
concentrations plus élevées, les plantes ont eu de la difficulté à établir une symbiose 
et à survivre. Ainsi, il est difficile de tirer des conclusions pour ces conditions. En bref, 
les plantes en santé (nodulées) semblent maintenir leur homéostasie interne malgré 
les influences externes du milieu. Toutefois, un seuil de tolérance est visible pour la 
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concentration de 35% en résidus miniers acidogènes. La morphométrie des aulnes 
est modifiée lorsque cette concentration est dépassée.     
 
 
Une deuxième série d’expériences a été faite afin d’évaluer la tolérance de Frankia 
envers les résidus miniers de la mine Doyon. Tout d’abord, des extraits aqueux ont 
été produits à partir des résidus miniers acidogènes dans le but d’extraire la majorité 
des éléments biodisponibles présents (les éléments des résidus miniers pouvant être 
assimilés par Frankia et l’affecter). Différentes concentrations d’extrait aqueux ont été 
produites dans des microplaques 96 puits démontrant une survie de Frankia 
inversement proportionnelle à l’augmentation des concentrations d’extrait. La 
concentration la plus élevée permettant une croissance normale était de 35% d’extrait 
aqueux. Celle-ci corrélait avec l’expérience in planta où la concentration de résidus 
miniers la plus élevée permettant la tolérance et le développement des plantes était 
aussi de 35%. Par la suite, une expérience a été faite afin de déterminer si Frankia 
pourrait survivre de manière saprophyte dans les résidus miniers de la mine Doyon. 
Des concentrations de 0 et 20% de résidus miniers ont été inoculées avec Frankia et 
incubé à température pièce pendant 14 jours. Après le temps d’exposition, des 
aulnes ont été transférés afin d’observer l’établissement symbiotique. Aucun nodule 
n’a été observé à la fin de l’expérience, ce qui indique que les résidus miniers ne sont 
pas un environnement propice au développement de Frankia saprophyte. Ceci peut 
être expliqué par le manque de nutriments et de facteurs biotiques tels qu’une 
microflore, des exsudats racinaires, des hormones, etc. En effet, la composition des 
résidus miniers est loin d’être similaire à celle de la rhizosphère où Frankia peut vivre 
librement. Puisqu’il a été préalablement prouvé que les aulnes résistaient jusqu’à 
35% de résidus miniers, la toxicité de la matrice ne devrait pas être un facteur 
prédominant dans cette expérience.   
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En parallèle, une expérience a été faite dans le but d’isoler des endophytes contenus 
dans les résidus miniers de la mine Doyon, dont des espèces de Frankia qui seraient 
adaptées aux conditions de ces résidus. Une expérience in planta a permis de mettre 
en contact les aulnes avec les résidus miniers directement ou avec des extraits 
aqueux. Aucun endophyte pouvant former une symbiose avec les aulnes n’a 
cependant été observé. Ce résultat concorde avec l’expérience précédente où 
Frankia ne pouvait survivre de manière saprophyte dans les résidus miniers. Il est 
alors possible d’envisager que très peu de microorganismes symbiotiques pourraient 
s’établir naturellement dans les résidus miniers.  
 
 
Malgré les réponses apportées par les résultats de ces expériences, plusieurs 
questions demeurent toujours sans réponse et devraient faire l'objet de travaux 
futurs. Il serait intéressant de connaître le ou les mécanismes réellement affectés par 
la toxicité des résidus miniers au moment de former la symbiose actinorhizienne. Est-
ce la plante hôte qui ne produit pas les exsudats racinaires pour attirer Frankia vers 
ses racines ou est-ce que la toxicité des résidus miniers module le métabolisme de la 
plante affectant le développement du tissu nodulaire ? De plus, des recherches plus 
approfondies sur comment les aulnes accumulent les métaux dans ses divers tissus 
(feuilles, tiges, racines et nodules) pourraient permettre de mieux comprendre ses 
mécanismes de défense envers les métaux lourds sans pour autant affecté le 
symbiote déjà installé dans les nodules. En connaissant les mécanismes précis 
affectant l’établissement symbiotique chez les aulnes et Frankia ACN10a, les 
techniques de revégétalisation pourraient être améliorées, au profil de la  restauration 
des nombreux sites miniers contaminés au Québec.  
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